Обгрунтування технології одержання біологічно стабільної води із джерел з підвищеним вмістом природних органічних речовин by Самсоні-Тодорова, Олена Олександрівна
НАЦІОНАЛЬНА АКАДЕМІЯ НАУК УКРАЇНИ  
ІНСТИТУТ КОЛОЇДНОЇ ХІМІЇ ТА ХІМІЇ ВОДИ 
ім. А.В. ДУМАНСЬКОГО 
 
 
На правах рукопису 
 
 
САМСОНІ-ТОДОРОВА ОЛЕНА ОЛЕКСАНДРІВНА 
 
УДК 628.1 + 66.094.3 – 926.214 
 
ОБГРУНТУВАННЯ ТЕХНОЛОГІЇ ОДЕРЖАННЯ БІОЛОГІЧНО 
СТАБІЛЬНОЇ ВОДИ ПРИ ПІДВИЩЕНОМУ ВМІСТІ ПРИРОДНИХ 
ОРГАНІЧНИХ РЕЧОВИН 
 
05.17.21 – технологія водоочищення 
 
Дисертація на здобуття наукового ступеня 















ПЕРЕЛІК УМОВНИХ ПОЗНАЧЕНЬ....................................................................5 
ВСТУП......................................................................................................................6 
РОЗДІЛ 1 Природні органічні речовини у воді поверхневих  
джерел водопостачання та методи їх видалення................................................14 
1.1 Характеристики природних органічних речовин у воді  
поверхневих джерел водопостачання..................................................................14 
1.2 Форми знаходження органічного вуглецю у  
поверхневих водах.................................................................................................19 
1.3 Шляхи досягнення біологічної стабільності води........................................24 
1.4 Видалення природних органічних речовин з  
води коагулюванням.............................................................................................32 
1.5 Видалення природних органічних речовин з води  
біофільтруванням з попереднім озонуванням....................................................40 
1.6 Відновлення сорбційної ємності активованого вугілля після  
тривалої експлуатації у водоочисних установках..............................................46 
1.7 Комплексні технологічні схеми для видалення природних  
органічних речовин з поверхневих вод...............................................................50 
Висновки до розділу 1...........................................................................................57 
РОЗДІЛ 2 ОБ’ЄКТИ ТА МЕТОДИ ДОСЛІДЖЕННЯ.......................................58 
2.1 Об’єкти дослідження.......................................................................................58 
2.2 Методи дослідження.......................................................................................60 
2.2.1 Визначення біологічно доступного органічного вуглецю.............60 
2.2.2 Визначення асимільованого органічного вуглецю.........................61 
2.2.3 Визначення загального мікробного числа.......................................63 
2.2.4 Інструментальні методи дослідження..............................................64 
2.2.5 Озонування води................................................................................65 
2.2.6 Коагулювання та хлорування води...................................................65 
 3 
2.2.7 Визначення йодного числа................................................................66 
2.2.8 Визначення структурно-сорбційних характеристик АВ................66 
2.2.8.1 Вивчення адсорбції органічних речовин у 
 статичних умовах...............................................................................66 
2.2.8.2 Вивчення адсорбції органічних речовин у  
динамічних умовах.............................................................................70 
2.2.9 Регенерація біологічно активного вугілля.......................................72 
2.2.10 Математична модель........................................................................72 
РОЗДІЛ 3 СЕЗОННІ ЗМІНИ ХАРАКТЕРИСТИК  
ПРИРОДНИХ ОРГАНІЧНИХ РЕЧОВИН У ВОДІ Р. ДНІПРО .......................76 
3.1 Сезонні зміни вмісту природних органічних речовин у воді  
р. Дніпро……………………………………………………………………….…76 
3.2 Сезонні коливання вмісту різних форм органічного вуглецю 
 у дніпровській воді та їх зміна у процесах водопідготовки.............................82 
3.3 Вплив природних органічних речовин на утворення  
тригалометанів при знезараженні води...............................................................87 
Висновки до розділу 3...........................................................................................91 
РОЗДІЛ 4 ПІДВИЩЕННЯ ЕФЕКТИВНОСТІ ПРОЦЕСІВ 
КОАГУЛЯЦІЙНОГО ОЧИЩЕННЯ ДНІПРОВСЬКОЇ ВОДИ………….....…92 
4.1 Коагулювання природної води з попереднім озонуванням........................92 
4.2 Прогнозування раціональних умов видалення органічних речовин  
із природної води на основі математичного моделювання.............................109 
Висновки до розділу 4.........................................................................................118 
РОЗДІЛ 5 ПОРІВНЯЛЬНЕ ДОСЛІДЖЕННЯ ЕФЕКТИВНОСТІ 
ПРЕОЗОНУВАННЯ ТА ПРЕХЛОРУВАННЯ ВОДИ Р. ДНІПРО У  
ПРОЦЕСІ ВОДОПІДГОТОВКИ…....................................................................120 
5.1 Адсорбція органічних речовин із неозонованої та озонованої  
природної води у статичних умовах………………………………………......120 
5.2 Порівняння ефективності попереднього озонування і попереднього 
хлорування води р.Дніпро у процессах водопідготовки…………………….128 
 4 
Висновки до розділу 5.........................................................................................134 
РОЗДІЛ 6 ВІДНОВЛЕННЯ АДСОРБЦІЙНОЇ ЄМНОСТІ  
АКТИВНОГО ВУГІЛЛЯ ПІСЛЯ ДОВГОТРИВАЛОЇ  
ЕКСПЛУАТАЦІЇ ПРОМИСЛОВИХ ФІЛЬТРІВ..............................................135 
6.1 Зміни структурно-адсорбційних характеристик активованого  
вугілля внаслідок природної біорегенерації.....................................................135 
6.2 Відновлення адсорбційних властивостей активованого  
вугілля при застосуванні елюентної регенерації..............................................144 
6.3 Відновлення адсорбційних властивостей активованого вугілля  
при застосуванні двостадійної елюентної регенерації……............................152 
Висновки до розділу 6.........................................................................................156 
РОЗДІЛ 7 ПРИНЦИПОВА СХЕМА ОДЕРЖАННЯ БІОЛОГІЧНО 
СТАБІЛЬНОЇ ВОДИ ІЗ ПОВЕРХНЕВОГО ДЖЕРЕЛА З ВИСОКИМ 
ВМІСТОМ ПРИРОДНИХ ОРГАНІЧНИХ РЕЧОВИН........................……....157 
Висновки до розділу 7.........................................................................................163 
ВИСНОВКИ.........................................................................................................165 
СПИСОК ВИКОРИСТАНИХ ДЖЕРЕЛ...........................................................168 
ДОДАТКИ............................................................................................................193 
 5 
ПЕРЕЛІК УМОВНИХ СКОРОЧЕНЬ 
АВ – активоване вугілля 
АОВ – асимільований органічний вуглець 
БАВ – біологічно активне вугілля 
БДОВ – біологічно доступний органічний вуглець 
ГАВ – гранульоване активоване вугілля 
ГОК – галогеноцтові кислоти 
ДВС – Дніпровська водопровідна станція 
ЗМЧ – загальне мікробне число 
ЗОВ – загальний органічний вуглець 
КУО – колонієутворюючі одиниці 
ПО – перманганатна окиснюваність 
ПОР – природні органічні речовини 
ППД – побічні продукти дезінфекції 
РОВ – розчинений органічний вуглець 
РЧВ – резервуар чистої води 
ТГМ – тригалогенметани 
ФК – фульвокислоти 
ХСК – хімічне споживання кисню 
SUVA – specific ultraviolet absorbance (показник ароматичності ПОР) 





Природні органічні речовини (ПОР) є невід’ємною складовою всіх 
поверхневих джерел водопостачання. Їх якісний та кількісний склад суттєво 
змінюється залежно від сезону року і характерних геокліматичних умов. 
Аналіз вмісту ПОР у водоймах різних регіонів світу показав, що у воді 
басейну річки Дніпро наявність цих речовин перевищує іноді на порядок їх 
вміст у водних джерелах багатьох країн Європи та інших країн світу. 
Наявність ПОР у поверхневих джерелах водопостачання відіграє важливу 
роль у таких процесах, як комплексоутворення, міграція органічних сполук, 
реакційна здатність компонентів водної системи, біодоступність і т.і. 
Характерною особливістю води р. Дніпро є вміст великої кількості 
фульвокислот – органічних гідрофільних речовин гумусової природи, тоді як 
вміст переважно гідрофобних гумінових кислот коливається у межах 3-5 % 
від концентрації всіх ПОР. Фульвокислоти практично не вилучаються у 
традиційних технологіях водопідготовки. Тому важливим і актуальним є 
дослідження видалення природних органічних речовин при застосуванні 
таких методів та прийомів, які можуть забезпечити максимально повне їх 
вилучення, з метою запобігання утворенню небажаних побічних продуктів 
знезараження та вторинному забрудненню води у водорозподільчих мережах 
при її транспортуванні внаслідок біообростання трубопроводів. Це 
досягається шляхом забезпечення біологічної стабільності води, яку 
визначають як стан, за якого відсутні умови для репродукції коліформних та 
гетеротрофних бактерій та відповідно вторинне забруднення води. 
Біологічну стабільність води визначають за вмістом біологічно доступного 
органічного вуглецю (БДОВ) та асимільованого органічного вуглецю (АОВ). 
Останнім часом для підвищення ступеня видалення органічних речовин 
з поверхневих джерел водопостачання застосовують передові водоочисні 
технології, які спрямовані на дотримання концепції Всесвітньої організації 
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охорони здоров’я. До таких технологій належать багатоступеневість, 
використання біологічної складової у традиційних технологіях фільтрування 
та адсорбції, флотація, передові процеси окиснення (АОР-процеси), що 
протікають за участі гідроксильних радикалів, для чого традиційні процеси 
окиснення підсилюють додаванням пероксиду водню, застосуванням 
ультрафіолетового опромінення, підбором необхідного каталізатора. 
Для води р. Дніпро з високим вмістом природних органічних речовин 
(до 18 мгС/дм3) і суттєвою зміною якісного та кількісного складу води 
протягом усіх сезонів року дослідження специфічного складу ПОР за вмістом 
БДОВ і АОВ, їх зміни у процесах підготовки води і шляхів досягнення 
біологічної стабільності води ніколи не здійснювались і відповідні дані у 
літературних джерелах відсутні.  
Зв’язок роботи з науковими програмами, планами, темами  
Дисертаційну роботу виконано відповідно до плану науково-дослідних 
робіт Інституту колоїдної хімії та хімії води ім. А.В. Думанського НАН 
України за відомчими темами НАН України «Розробка технології та 
створення пілотного зразка для вилучення з води біологічних і органічних 
забруднень» (2010–2012 рр., № держреєстрації 0110U001006, виконавець); 
«Створення біосорбційної технології глибокого очищення води від 
токсичних органічних домішок і методів відновлення сорбційної здатності 
сорбентів» (2013–2015 рр., № держреєстрації 0113U001064, виконавець); за 
відомчими конкурсними темами НАН України «Стратегія розвитку 
досліджень в галузі хімії, фізики, біології води та фундаментальних основ 
колоїдної хімії» (2009–2011 рр., № держреєстрації 0107U000148, 
виконавець); «Розробка нових підходів до оцінки і кондиціювання якості 
води» (2012–2016 рр., № держреєстрації 0112U000040, виконавець); у рамках 
цільової комплексної міждисциплінарної програми наукових досліджень 
НАН України «Стратегічні мінеральні ресурси України»: «Визначення стану 
якості поверхневих вод в місцях потужних питних водозаборів на території 
України і створення та розробка нових технологічних заходів водо 
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підготовки» (2013–2015 рр., № держреєстрації 0113U001868, виконавець); за 
госпдоговірною тематикою «Визначити ефективність хімічної регенерації та 
ресурсні характеристики завантаження  вугільних фільтрів С220, С240, С260, 
АС 4/1, АС4/2 установки водопідготовки ВАТ «ПБК «Славутич»» (2011 р., 
договір № 01448-2011-С, виконавець); «Визначення ресурсних характеристик 
та технологічних втрат завантажень піщаних, вугільних , Н-катіонітних та 
Na-катіонітних фільтрів , видача рекомендацій по їх експлуатації в 2012 році. 
Проведення технічного нагляду за виконанням робіт по відновленню 
технологічних характеристик завантаження фільтрів» (2012 р., договір № 
00587-2012-С, виконавець); «Дослідження з видачею рекомендацій та 
проведення технічного нагляду за виконанням робіт по підтриманню 
технологічних параметрів роботи установки водопідготовки для виробництва 
пива та безалкогольних напоїв» (2013-2014 рр., договір № 00964-2013-С, 
виконавець). 
Мета і задачі дослідження 
Метою роботи було обґрунтування режимів очищення природної води 
з підвищеним вмістом ПОР для досягнення біологічної стабільності води на 
основі дослідження сезонних коливань якісного та кількісного складу ПОР за 
вмістом загального органічного вуглецю (ЗОВ), БДОВ та АОВ. 
Для досягнення поставленої мети було необхідно вирішити такі 
завдання: 
1. Оцінити вміст розчинних органічних речовин у воді р. Дніпро в 
районі водозабору Дніпровської водопровідної станції (ДВС) протягом шести 
років, і встановити зміну їх характеристик за сезонами року і після 
традиційних процесів водопідготовки на основі визначення таких параметрів, 
як ЗОВ, абсорбція при довжині хвилі λ=254 нм (UV254), показник 
ароматичності ПОР (SUVA), кольоровість. Дослідити у складі ЗОВ кількість 
вмісту БДОВ та АОВ як індикаторів біологічної стабільності води і їх зміну у 
різні сезони року та в процесах водопідготовки. 
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2. Дослідити шляхи підвищення ефективності та визначити 
раціональні умови здійснення процесу коагулювання при поєднанні 
попереднього озонування і коагулювання залежно від змін характеристик 
води у різні сезони року. Запропонувати математичну модель процесу та 
перевірити її адекватність. 
3. Дослідити ефективність глибокого доочищення дніпровської 
води на активованому вугіллі (АВ) в режимі біосорбції після попередньої 
обробки води окиснювачами (хлором або озоном) і коагулюванням до норм 
вмісту БДОВ і АОВ, що забезпечують біологічну стабільність води. 
4. Дослідити вплив величин ЗОВ, UV254, SUVA на кількість 
побічних продуктів хлорування, які утворюються у різні сезони року, для 
оцінки можливості використання цих параметрів як критеріїв передбачення 
утворення тригалогенметанів (ТГМ) і подальшого корегування 
технологічних параметрів процесів очищення води на цій основі. 
5. Розробити методи регенерації відпрацьованого АВ та встановити 
ступінь відновлення його адсорбційної здатності в умовах промислової 
експлуатації вугільних фільтрів для глибокого доочищення води після 
очисних споруд ДВС протягом тривалого часу. 
6. Запропонувати раціональні технологічні режими та послідовність 
технологічних процесів очищення води від ПОР до норм вмісту БДОВ і 
АОВ, які характеризують біологічну стабільність води. 
Об’єкт дослідження. Процеси обробки води коагулюванням та 
озонуванням, адсорбції на АВ, регенерації АВ. 
Предмет дослідження. Дніпровська вода у різні сезони року та вміст у 
ній ЗОВ, БДОВ, АОВ; технологічні параметри процесів обробки води. 
Методи дослідження. Для аналітичного визначення органічних та 
неорганічних речовин, які містяться у досліджуваних системах, використано 
спектрофотометричний (двопроменевий спектрофотометр Unico 4802), 
окислювально-каталітичний (прилад для каталітичного спалювання Shimadzu 
TOC-V CSN), фотометричний (фотоелектроколориметр КФК-2МП) та 
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хроматографічний (газовий хроматограф Цвет-500 з електронозахватним 
детектором GC-TCD) методи. Структурно-сорбційні характеристики 
активованого вугілля визначено за допомогою Quantachrome Autosorb 
Automated Gas Sorption System (Quantachrome Corporation) та за сорбцією п-
хлораніліну у статичних умовах. Для дослідження вилучення органічних 
речовин із водних розчинів застосовано методи оцінки рівноважної (моделі 
Ленгмюра, Фрейндліха, Дубініна-Радушкевича, t-метод де Бура) та 
динамічної (модель Шилова) адсорбційних ємностей. Біологічну доступність 
органічного вуглецю визначено шляхом зміни величини загального 
органічного вуглецю, що спостерігається в процесі інкубації із біологічно 
активним піском. Для визначення асимільованого органічного вуглецю 
використано еталонний штам-індикатор асимільованого вуглецю води 
Pseudomonas fluorescens P 17, який отримали з Національної колекції 
промислових і морських бактерій (Великобританія). Цей вид було обрано 
через його універсальність у використанні органічних речовин, природну 
присутність у воді і здатність до відтворювання. Проведено математичне 
моделювання процесу озонування–коагулювання. 
Наукова новизна одержаних результатів 
Вперше встановлено специфічні особливості складу розчиненого 
загального органічного вуглецю у воді р. Дніпро, де переважають 
біорезистентні органічні речовини (до 80 %), а у складі БДОВ вперше 
оцінено вміст АОВ, що складає 100-700 мкг/дм3. Це перевищує величину 
біологічної стабільності води за здатністю до біообростання у 2-14 разів. 
Відмічено синергічний ефект при застосуванні коагулювання з 
попереднім озонуванням для вилучення природних органічних речовин з 
води р. Дніпро, внаслідок чого ступінь вилучення ЗОВ збільшується на 20 %, 
а дози коагулянту знижуються на 30-40 % при збереженні однакового ефекту 
очищення. 
Вперше встановлено, що з урахуванням специфічних особливостей 
складу дніпровської води у різні сезони року найдоцільніше використовувати 
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концентрацію загального органічного вуглецю у вихідній воді як 
потенціалвизначальний показник утворення тригалогенметанів для 
прогнозування якості води після всіх процесів водопідготовки. Показано, що 
вміст ЗОВ у вихідній дніпровській воді понад 10 мгС/дм3 зумовлює 
утворення тригалогенметанів вище нормативних вимог до питної води. 
Показано, що використання попереднього озонування в технології 
водопідготовки є доцільним не тільки для підвищення ефективності процесу 
коагулювання, але і для подальшого глибокого доочищення води від 
природних органічних сполук на біологічно активному вугіллі. Істотне 
зниження вмісту БДОВ та АОВ в складі ЗОВ внаслідок розроблених 
технологічних прийомів забезпечує досягнення біологічної стабільності води 
та зменшення утворення хлорованих вторинних продуктів заключного 
знезараження води. 
Розроблено спосіб хімічної регенерації активованого вугілля, у якому 
обробка сорбенту за низьких температур здійснюється у два етапи 
послідовно розчинами різної хімічної природи, що забезпечує високу 
ефективність регенерації за рахунок підвищення видалення органічних 
забруднень та сформованої на АВ біоплівки, дозволяє проводити процес з 
меншими енергетичними витратами без утворення у робочій зоні агресивних 
парів та небезпечних для довкілля відходів. 
Практичне значення одержаних результатів. Встановлено 
раціональні режими застосування коагулювання та озонування у процесах 
глибокого очищення води від ПОР, що дає змогу зменшити кількість 
хімічних реагентів, які додаються у воду для її глибокого очищення. Це може 
бути реалізовано на базі технологічного обладнання, що існує на 
водопровідній станції. 
Розроблено методику визначення АОВ в умовах специфічного складу 
ПОР води р. Дніпро. 
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Запропоновано методи елюентної регенерації АВ без його 
перезавантаження безпосередньо у адсорбційних фільтрах у процесах 
довготривалої експлуатації. 
На основі вивчення зміни форм загального органічного вуглецю у 
природних водах у процесах обробки запропоновано найбільш доцільну 
послідовність здійснення технологічних прийомів при підготовці біологічно 
стабільної води. 
Особистий внесок здобувача 
Аналіз літератури, основний обсяг експериментальної роботи, обробка 
та аналіз отриманих даних проведені особисто здобувачем. Постановка 
загальної задачі досліджень, трактування та узагальнення експериментальних 
результатів, обговорення висновків дисертації проводились спільно з 
науковим керівником – д.х.н., проф. Мешковою-Клименко Н.А. та к.х.н., 
с.н.с. Савчиною Л.А. Розробка методики визначення АОВ та експерименти з 
його визначення були проведені разом з к.б.н., с.н.с. Чехівською Т.П. та асп. 
Засядько Т.М. Визначення раціональних параметрів процесу озонування – 
коагулювання шляхом математичного моделювання проведено разом з м.н.с. 
Дуліною І.О. Частину досліджень щодо вивчення адсорбції ПОР у 
динамічних умовах на АВ проведено з пров. інженером Поляковою Т.В. 
Експерименти з елюентної регенерації АВ були проведені разом з м.н.с. 
Патюком Л.К. Дослідження з видалення природних органічних речовин на 
різних стадіях технологічної схеми водоочищення проведено разом з 
головним технологом ПАТ АК Київводоканал Лавренчук І.М. Аналіз 
пористої структури активованого вугілля за сорбцією азоту виконано у 
Інституті сорбції та ендоекології НАН України. 
Апробація результатів дисертації 
Результати досліджень, які представлені у дисертаційній роботі, 
пройшли апробацію на таких наукових конференціях: Central and Eastern 
European Conference on Health and the Environment (Cluj-Napoca, Romania, 
2008); International Conference dedicated to the 50
th
 anniversary from the 
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foundation of the Institute of Chemistry of the Academy of Sciences of Moldova 
(Chisinau, Moldova, 2009); Всеукраїнській науково-практичній конференції 
молодих учених та студентів «Екологічна безпека держави» (Київ, Україна, 
2012); XIII Polish-Ukrainian Symposium «Theoretical and Experimental Studies 
of Interfacial Phenomena and their Technological Applications» (Kyiv, Ukraine, 
2012); XVI Meeting of the IHSS (Hangzhou, China, 2012); Goldschmidt 
Conference (Florence, Italy, 2013); Central and Eastern European Conference on 
Health and the Environment (Cluj-Napoca, Romania, 2014); Central and Eastern 
European Conference on Health and the Environment (Prague, Czech Republic, 
2016). 
Публікації 
За матеріалами дисертації опубліковано 17 наукових робіт, серед яких 8 
статей у фахових виданнях, які входять до науково-метричної бази SCOPUS, 
1 патент України на винахід, 8 тез доповідей у збірниках праць конференцій. 
Обсяг і структура дисертації 
Дисертація складається із вступу, семи розділів, висновків, списку 
використаних джерел та додатків. Роботу викладено на 215 сторінках 
друкованого тексту. Основна частина займає 165 сторінок, список цитованої 
літератури з 217 найменувань – 25 сторінок. Робота містить 34 таблиці, 57 




ПРИРОДНІ ОРГАНІЧНІ РЕЧОВИНИ У ВОДІ ПОВЕРХНЕВИХ 
ДЖЕРЕЛ ВОДОПОСТАЧАННЯ ТА МЕТОДИ ЇХ ВИДАЛЕННЯ 
 
1.1 Характеристики природних органічних речовин у воді 
поверхневих джерел водопостачання 
 
Природні органічні речовини (ПОР) у воді поверхневих джерел 
водопостачання – це складна гетерогенна суміш органічних сполук, які є 
продуктами розкладання залишків тваринного та рослинного походження. 
Вони складаються з гумінових сполук, гідрофільних кислот, протеїнів, 
ліпідів, карбоксильних кислот, полісахаридів, амінокислот, вуглеводнів [1]. 
Наприклад, розчинені органічні речовини з водоростей мають відносно 
великий вміст азоту, низький вміст ароматичного вуглецю і фенольних 
сполук. З іншого боку, речовини ґрунтового походження мають відносно 
низький вміст азоту, але велику кількість ароматичного вуглецю і фенольних 
сполук. Таким чином, вміст ароматичних сполук, які ймовірно є головним 
реагуючим компонентом, залежить від різних джерел. Внесок кожного 
джерела вуглецю залежить від сезонних коливань складу ПОР, які 
знаходяться у водному середовищі. Гідрологічні, біохімічні та фізичні 
процеси, пов’язані з кругообігом вуглецю в природі, можуть змінити 
хімічний склад і фізичну структуру ПОР [2]. Крім того, зазначено, що 
останнім часом кількість ПОР у водних джерелах збільшується по усьому 
світу [3]. 
Кількість, характеристики та властивості ПОР у воді поверхневих 
джерел істотно відрізняються залежно від походження та біогеохімічних 
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Як видно з табл. 1, вміст ПОР у дніпровській воді в рази, а іноді і на 
порядок перевищує величину загального органічного вуглецю в розглянутих 
регіонах. Це обумовлено формуванням якісного та кількісного складу води в 
басейні Дніпра в умовах болотистої місцевості, що суттєво збагачує воду 
гумусовими сполуками з різними фізико-хімічними властивостями [7]. 
На зміну складу ПОР та їхні характеристики у воді можуть сильно 
впливати сезонні чинники, пов’язані з таненням снігів, повенями, дощами та 
ін. [8]. З’ясування ролі ПОР та їх характеристик в джерелах водопостачання, 
їхньої реакційної здатності в різних процесах підготовки води є основою для 
вирішення проблеми одержання біологічно стабільної води. 
ПОР повинні бути видалені з води з ряду причин, тому що вони [2]: 
• Погіршують органолептичні показники води (колір, смак, запах);  
• Реагують з більшістю дезінфектантів, які використовуються при 
водоочищенні, таким чином погіршуючи їх дезінфікуючу здатність;  
• Впливають на кількість необхідного дезінфектанту, а також на 
ефективність і експлуатаційні витрати процесу знезараження;  
• Утворюють побічні продукти знезараження різних видів;  
• Впливають на стабільність і видалення неорганічних часток;  
• Дуже сильно впливають на кількість необхідного коагулянту і 
регулюють умови коагулювання;  
• Впливають на процеси корозії;  
• Впливають на біологічну стабільність і повторний ріст 
мікроорганізмів у розподільчих системах;  
• Збільшують рухливість більшості відомих у природі хімічних 
речовин і утворюють з ними комплексні сполуки;  
• Забруднюють («отруюють») мембрани.  
У [9] встановлено, що наявність ПОР мікробіологічного, тваринного і 
рослинного походження у воді – це ключовий фактор впливу на більшість, 
якщо не на всі, процеси водоочищення: [2] окиснення, коагулювання, 
адсорбцію. Вони обумовлюють появу у воді вторинних продуктів 
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забруднення через неконтрольоване зростання біомаси, яка може відриватися 
від поверхні, і таким чином забруднювати вже очищену воду [8, 10-13]. Деякі 
бактерії біомасси патогенні, тобто потенційно небезпечні (наприклад, 
Legionella і Mycobacterium avium). Для зменшення цих проблем, кількість 
ЗОВ у воді, що виходить з системи водоочищення, повинна бути якомога 
меншою. Вода, у якій за відсутності дезінфектанту не спостерігається 
повторного бактеріального (біологічного) забруднення, називається 
біологічно стабільною [2]. 
Для удосконалення процесів очищення води і дослідження взаємодії 
ПОР з іншими речовинами, що забруднюють воду, потрібно визначити 
властивості ПОР конкретного регіону в різні пори року та з’ясувати їх роль у 
процесах водоочищення. [2] 
Зазвичай параметри, що контролюються в процесах підготовки води – 
ХСК, рН, каламутність, кольоровість не дають інформації про характер ПОР 
та їх роль у процесах підготовки води. Останнім часом контроль за наявністю 
ПОР у воді проводять за такими показниками:  
1) загальний органічний вуглець – ЗОВ; 
2) абсорбція за довжиниі хвилі λ = 254 нм – UV254; 
3) показник ароматичності ПОР – SUVA; 
4) біологічно доступний органічний вуглець – БДОВ; 
5) асимільований органічний вуглець – АОВ. 
При оцінці вмісту ПОР в джерелі водопостачання та їхньої ролі в 
процесах водопідготовки необхідно також мати відомості про розподіл 
молекулярних мас фракцій ПОР, оцінити частку ароматичних сполук, 
гідрофобність–гідрофільність сполук ПОР. Це можливо шляхом визначення 
параметра SUVA (абревіатура від specific ultraviolet absorption), що 
представляє собою величину абсорбції за λ = 254 нм (UV254) на одиницю 
концентрації загального органічного вуглецю (ЗОВ). Параметр SUVA є 
показником ароматичності органічної речовини [14-16]. Відповідно до 
підходів, розглянутих у [17-19], передбачається, що за величини SUVA 4 або 
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вище в складі ПОР домінують гумусові речовини. При цьому, як було 
зазначено в [20], у воді переважають гідрофобні ароматичні сполуки з 
високою молекулярною масою, а при значенні SUVA <3 дм3/(м·мг) – 
гідрофільні. У воді з SUVA від 2 до 4 міститься суміш гумусових і 
негумусових речовин. Якщо величина SUVA має значення 2 і менше, то в 
складі ПОР переважають речовини переважно негумусової природи 
гідрофільного характеру з низькою молекулярною масою і низькою 
густиною заряду [4, 21]. На підставі цієї градації при коагуляційній обробці 
таких вод можна очікувати відповідно високий ступінь видалення ЗОВ, 
середній та низький. Вважається, що гідрофобна та високомолекулярна 
фракція ПОР є більш суттєвим прекурсором утворення вторинних продуктів 
знезараження (ВПЗ) води, ніж гідрофільна фракція з низькою молекулярною 
масою. Однак гідрофільні сполуки (аліфатичні карбоксильні кислоти, аміни, 
альдегіди, кетони, ефіри, пептиди, протеїни та ін.) також вносять свій внесок 
в утворення ВПЗ. Крім того, в [22] зазначено, що бром і йод мають високу 
реакційну здатність саме щодо гідрофільних ПОР. 
Таким чином, на початкових стадіях очищення оптимізація процесів 
водопідготовки повинна бути націлена як на видалення гідрофобних, так і 
гідрофільних сполук для усунення небажаних наслідків для якості води після 
обробки. Незважаючи на істотну роль ПОР у формуванні якості води, 
комплексних досліджень про наявність різних форм ПОР в поверхневих 
джерелах водопостачання, їхніх сезонних змін і впливу на процеси обробки 
води з урахуванням специфічних особливостей конкретного водного 
басейну, дослідження такого роду для водозаборів Дніпровського басейну 
практично відсутні. 
Відомо, що компонентом, який переважає в ПОР дніпровської води є 
фульвокислоти (ФК). Їхній вміст у воді в ~ 30-40 разів вищий, ніж гумінових 
кислот (ГК) [7]. Дослідження молекулярно-масового розподілу ФК, 
виділених з води верхньої ділянки Канівського водосховища у весняно-літній 
період 2000 р., показало, що це в основному сполуки з відносно невисокою 
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молекулярною масою (М.м.) (<1000 Да). ФК з М.м. > 1000 Да становлять 
лише 11% [23]. Превалювання у дніпровській воді вмісту ФК порівняно з 
вмістом ГК погіршує умови очищення такої води методами коагулювння та 
окиснення [24-25]. 
Таким чином, для удосконалення процесів очищення води і 
дослідження взаємодії ПОР з іншими речовинами, що забруднюють воду, 
потрібно мати знання про характер ПОР і їх участь у процесах водоочищення 
[2]. 
 
1.2 Форми знаходження органічного вуглецю у поверхневих водах 
 
Оскільки ПОР є субстратом, що забезпечує життєдіяльність 
мікроорганізмів, їх наявність в певних концентраціях визначає біологічну 
стабільність або нестабільність води. Біологічну стабільність води 
визначають як стан, за якого відсутні умови для репродукції коліформних і 
гетеротрофних бактерій і відповідно вторинне забруднення води [26, 27]. 
Повторний мікробіологічний ріст в очисних спорудах та у 
водорозподільних системах призводить до виникнення санітарно-гігієнічних 
і технологічних проблем [28]. Цей складний процес залежить від: 1) взаємодії 
між мікроорганізмами і водорозчинними сполуками, які виступають як 
джерела енергії; 2) умов навколишнього середовища (температура, 
гідравлічні чинники); 3) фізико-хімічних процесів (осадження, корозія, 
дезінфекція). Основною рушійною силою повторного росту вважається 
концентрація органічних речовин, які стимулюють життєдіяльність 
мікроорганізмів. Методи для оцінювання якості підготовленої води щодо 
можливості виникнення повторного мікробного забруднення варіюються від 
визначення зниження концентрації розчиненого органічного вуглецю у 
статичних умовах до оцінки потенціалу утворення біоплівки. 
Оскільки мікробний ріст у водопровідній воді часто обмежується 
наявністю органічного вуглецю як основного біогена, то концентрація 
 20 
біологічно доступного органічного вуглецю у воді є показником її 
біостабільності [29]. 
Вуглець у воді існує у вигляді різних форм: 
ЗОВ – загальний органічний вуглець, який є загальною сумою 
розчинних і нерозчинних органічних вуглецевих сполук, наявних у воді; 
РОВ – розчинний органічний вуглець, який є розчиною фракцією ЗОВ 
(зазвичай, для маломутних вод величини ЗОВ та РОВ практично 
співпадають, тому при описах своїх експериментів дослідники часто 
використовують обидва терміни як взаємозамінні); 
БДОВ – біологічно доступний органічний вуглець вимірюється за 
зниженням ЗОВ протягом 1–2 тижнів і може бути мінералізованим у 
процесах біодеструкції; 
АОВ –асимільований органічний вуглець, який є фракцією РОВ, яка 
призводить до зростання біомаси у процесі біологічної діяльності водних 
мікроорганізмів. 
Величини БДОВ та АОВ визначаються різними методами. Для 
вимірювання БДОВ зразок води піддається дії бактеріальних клітин, які, як 
правило, фіксуються на піску, і інкубується протягом певного часу 
(найчастіше 1-3 тижні). Кількість БДОВ визначається шляхом вимірювання 
різниці у концентрації ЗОВ до і після біологічної обробки [30]. Вимірювання 
АОВ засноване на зовсім іншому принципі: стерилізовані проби води 
інокулюють невеликою кількістю бактеріальних клітин і інкубують протягом 
певного часу для настання бактеріальної проліферації. Остаточну кількість 
клітин підраховують, і з цієї кількості розраховують концентрацію АОВ, яка 
показує, скільки клітин інокулюму виростає на певній кількості органічного 
вуглецю [31-33]. 
Концентрація асимільованого органічного вуглецю завжди менша, ніж 
концентрація біологічно доступного органічного вуглецю [10, 34-39], тому 
що АОВ складає тільки частину БДОВ. AOВ поводиться інакше, ніж БДОВ у 
різних процесах обробки води. Наприклад, нанофільтруванням можна 
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видалити більшу частину БДОВ, тоді як більшість АОВ проходить крізь 
фільтр [40]. Озонування води, у якій є розчинені органічні речовини, значно 
збільшує концентрацію АОВ, але концентрація БДОВ зростає в меншій мірі 
або навіть зовсім незначно [40]. У роботі [36] прийшли до висновку, що AOВ 
і БДОВ відображають різні частини інформації щодо органічного вуглецю. 
Показано, що ймовірність знаходження колі-форм у воді була пов’язана з 
наявністю AOВ. Іншими дослідженнями підтверджено кореляцію між AOВ і 
кількістю гетеротрофних бактерій в розподільчих системах, але не знайдено 
такої залежності для БДОВ [36, 41]. 
AOВ – це органічний вуглець, який поглинається мікроорганізмами у 
процесі росту і перетворюється у новий клітинний матеріал (асиміляція) і не 
використовується клітиною для конверсії у діоксид вуглецю (дисиміляції) 
[32]. АОВ складається із сполук, таких як амінокислоти, пептиди, жирні 
кислоти, вуглеводи і гідроксикарбонові кислоти [32]. Показано, що оцтова і 
оксалатна кислоти можуть бути перетворені у біомасу у розподільчих 
системах [42, 43]. У роботі відмічено, що кількість альдегідів при озонуванні 
води збільшується і корелює із збільшенням концентрації АОВ [44]. 
Дослідження, проведені методом фракціонування розчинних 
органічних речовин, показали, що AOВ складається переважно з порівняно 
невеликих молекул. Багатьма дослідженнями з мембранного фільтрування 
підтверджено, що 50 - 90% AOВ пов’язано з фракцією органічний речовин, 
які мають молекулярну масу меншу за 1000 Да [45-47]. У роботі 
підтверджено, що відносно невеликі і гідрофільні сполуки, які пройшли крізь 
ультра- або нанофільтраційні мембрани були більш біологічно активні, ніж 
загальна кількість органічних речовин у воді [48]. Крім того, показано, що 
концентрація AOВ у гідрофільній фракції природних органічних речовин 
була значно вищою, ніж у фракціях гумінових кислот, трансфільній чи 
гідрофобній фракціях [34]. 
Початковий метод, запропонований ван дер Kooi [32], дає змогу 
визначати АОВ шляхом зростання клітин чистого штаму Pseudomonas 
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fluorescens P17 у підігрітому пастеризованому зразку води. Цей вид було 
обрано через його універсальність у використанні органічних речовин, 
природну присутність у питній воді і здатність до відтворювання. Проте, 
невдовзі стало очевидним, що Pseudomonas fluorescens P17 не може 
засвоювати оксалат, тому для тестування АОВ було включено ще й інший 
вид Spirillum NOX, який було орієнтовано на засвоєння оксалату [49]. 
Останнім часом запропоновано багато досліджень щодо модифікації 
самої тестової процедури [31, 49-54].  
Показано [39], що показники AOВ і БДОВ надають різні відомості 
щодо характеру потенціальних змін у біостабільності підготовленої води. 
AOВ і БДОВ часто вимірюються окремо як індикатори повторного 
бактеріального росту або разом як індикатори повторного бактеріального 
росту та потенціалу утворення побічних продуктів дезінфекції відповідно. У 
роботі [39] запропоновано, щоб АОВ і БДОВ були використані як додаткові 
показники потенціалу повторного бактеріального росту. Протягом двох років 
проведено моніторинг роботи водоочисної станції, де процес хлорування 
замінили на хлорування+озонування. Відмічено, що кількість AOВ 
збільшується на 127%, а БДОВ – на 49% після введення озону. Підтверджено, 
що величина AOВ дає змогу найбезпосередніше оцінити потенціал 
повторного росту, у той час як показник БДОВ оцінює кількість органічного 
вуглецю, здатного до гідролізу та формування AOВ у розподільчій системі. 
Насьогодні для визначення АОВ у воді використовують штам культури 
Pseudomonas fluorescens strain P17, який здатний засвоювати широкий спектр 
низькомолекулярних сполук при дуже низьких концентраціях [32], і штам 
Spirillum sp. strain NOX, який утилізує тільки карбонові кислоти [55]. Ці 
сполуки домінують серед легко біодоступних низькомолекулярних речовин; 
вуглеводи були виявлені в значно більш низьких концентраціях [56]. 
Визначення АОВ у воді потребує інкубаційного періоду від 1 до 2 тижнів, 
перш ніж штами досягають свого максимального росту. Цей період 
перевищує час перебування води у системі розподілу. Тим не менш, 
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спостереження над водою, взятою з ряду розподільних систем показали, що 
концентрації AOВ швидко знижуються, вказуючи, що процеси утворення 
біоплівки відіграють важливу роль у поглинанні AOВ. Зниження АОВ було 
обмежено за концентрацій, нижчих від 10 мкг С/дм3, і при таких низьких 
рівнях кількість КУО залишалась дуже низькою. На підставі цих 
спостережень було зроблено висновок, що значення AOВ нижчі за 10 мкг 
С/дм3, вказують на воду з обмеженим потенціалом повторного 
мікробіологічного росту у водорозподільчих системах [57]. Оцінка 
біостабільності очищеної води в Нідерландах включає визначеня AOВ у 
поєднанні з випробуванням потенціалу утворення біоплівки. 
Відповідно до [58-60] реакційна активність різних окисників по 
відношенню до ПОР з утворенням БДОВ і АОВ проявляється по-різному для 
специфічних функціональних груп ПОР. Так озон відомий, як найбільш 
реактивно здатний окисник [12]; діоксид хлору і феррат реагують головним 
чином з фенольними сполуками, хлор або гіпохлорит реагують швидко 
тільки з амінами, перманганат вступає повільно у взаємодію з органічними 
сполуками, головним чином з олефінами. Відносно генерації АОВ при 
обробці води різними окисниками немає достатньо даних для їх порівняння 
[61, 62]. Однак в [33] було встановлено, що прості карбоксильні кислоти 
складають значну частину АОВ при окисній обробці води озоном. Потенціал 
утворення органічних кислот при озонуванні знаходиться у ряду 10,8-62,8 
мкг/мг загального органічного вуглецю [12]. Відносно високий потенціал 
утворення спостерігався так само і для діоксиду хлору – 5,3-17,9 мкг/мг ЗОВ. 
У разі хлорування продуктивність утворення органічних кислот була 
низькою і не перевищувала 3,4 мкг/мг ЗОВ. Авторами [12] запропоновано 
використовувати потенціал утворення органічних кислот як міру, що 
характеризує утворення БДОВ і АОВ. Однак, як показано в [63], основні бі-
продукти озонування – альдегіди та карбоксильні кислоти складають тільки 
37% БДОВ. Між тим, саме БДОВ є основними прекурсорами утворення 
тригалогенметанів і галогеноцтових кислот при знезараженні води хлором 
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[64]. Визначення біодоступного органічного вуглецю, здійснене в [65], 
показало, що найбільш біодоступними є ПОР нейтрального гідрофільного 
характеру. Далі за ними йдуть фракції заряджених гідрофільних сполук, 
слабких гідрофобних кислот і сильно гідрофобних кислот. 
 
1.3 Шляхи досягнення біологічної стабільності води 
 
Традиційні процеси обробки води (коагулювання–осадження–
фільтрування крізь піщаний фільтр) дозволяють знизити величину АОВ лише 
на 28–60% [61, 66, 67]. Для подальшого зниження концентрації АОВ 
застосовують озонування у поєднанні з біологічно активним вугіллям. У [68] 
показано, що таким чином можна видалити ще 35–46 % АОВ, досягнувши 
його значення нижче 50 мкг/дм3. Однак, концентрація АОВ може 
підвищуватись внаслідок пост-хлорування [69, 70]. 
Досліджено можливість виникнення повторного бактеріального росту у 
міській водорозподільчій системі (південний Китай). На водопровідній 
станції воду одержували шляхом поліпшеної обробки із застосуванням 
озонування та адсорбції активованим вугіллям. Для контролю та оцінки 
стану води використовували такі показники: АОВ, ЗОВ, кількість КУО, 
залишкова концентрація хлораміну, температура води, розчинений кисень. 
Показано, що найкраща кореляція існує між залишковою концентрацією 
хлораміну і кількістю КУО. На основі математичної обробки запропоновано 
графіки залежності біологічної стабільності води від різних умов протікання 
процесу з метою досягти значення КУО на рівні ≤ 100 КУО/см3 навіть за 
умов високих показників АОВ. Цим дослідженням показано, що поєднанням 
традиційних і поліпшених методів обробки для даного виду води можна 
досягнути концентрації АОВ на рівні 62–80 мкг/дм3 [66]. 
Для контролю та оцінки стану води у міських розподільчих системах 
використовували такі показники: АОВ, перманганатна окиснюваність, 
залишкова концентрація хлораміну, температура води, час перебування води 
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у системі [71]. Бактерії виявляють найбільший ріст у водорозподільчій 
системі протягом 24 годин. Підвищення температури води також сприяє 
посиленню бактеріального росту. Показано, що біологічну стабільність води 
можна контролювати, коли концентрація залишкового хлораміну є більшою, 
ніж 0,3 мг/дм3 або вміст АОВ знаходиться нижче 50 мкг/дм3. Однак шляхом 
традиційної обробки води дуже важко досягнути такого рівня АОВ. І 
концентрація залишкового хлораміну, і АОВ добре корелюють з кількістю 
КУО. Методом регресивного аналізу доведено, що залишковий хлорамін є 
найголовнішим чинником, який впливає на бактеріальний ріст, а АОВ – 
найзручнішим показником для оцінки біологічної стабільності питної води. 
Відмічено, що показник ПО не можна використовувати для оцінки 
біологічної стабільності води [67]. 
Проведено порівняння додаткового очищення води, яку обробляли 
звичайними методами (фільтрування, коагулювання, флокуляція, 
освітлення), методами озонування–адсорбції на біологічно активному вугіллі 
(БАВ) та сорбції на гранульованому активному вугіллі (ГАВ) без 
попереднього озонування [72]. Оцінювання якості одержаної води проводили 
за наступними показниками: перманганатна окиснюваність (ПО), UV254, ЗОВ, 
АОВ і БДОВ. Протягом експерименту встановлено, що видалення ПО, UV254 
та ЗОВ на стадії О3–БАВ було відповідно на 18,2, 9,0 і 10,2 % вищим, ніж на 
ГАВ. У перші місяці роботи зменшення цих величин у обох процесах було 
приблизно однаковим. У кінці третього місяця видалення ПО і ЗОВ на стадії 
О3–БАВ було відповідно на 22 та 14 % вищим, ніж на ГАВ. Озонування дає 
змогу видалити до 45 % UV254, але не є ефективним при подальшому 
фільтруванні через БАВ. 
Вихідна річкова вода характеризується високими величинами АОВ – 
від 321 до 518 мкг С/дм3. На стадії О3–БАВ вдається знизити цей показник до 
33,5–46,4 мкг С/дм3, тобто вода, одержана за такою схемою є біологічно 
стабільною. Воду, яку фільтрували крізь ГАВ без попереднього озонування, 
не можна назвати біостабільною, оскільки показник АОВ знижується лише 
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до 85,8–117,6 мкг С/дм3. Оптимальна доза озону для максимального 
утворення АОВ складає 3 мг О3/дм
3
. 
У роботі [73] оцінено ефективність методів зворотного осмосу та 
нанофільтрування водопровідної води за різних хімічних умов на можливість 
повторного бактеріального росту у системі. Показано, що при 
нанофільтруванні видаляється більша частина БДОВ, тоді як сполуки, 
відповідальні за АОВ, практично всі пройшли через мембрану. Очевидно, 
затримання БДОВ мембраною залежить від розміру молекул, тоді як АОВ не 
затримується за відсутності значного заряду відштовхування. Видалення 
АОВ збільшувалось за умови низької йонної сили та низької твердості води і 
незначно підвищувалось за високих величин рН. Видалення БДОВ 
нанофільтраційною мембраною також збільшувалось при пониженні йонної 
сили розчину та твердості і при підвищенні рН. Однак, робота 
зворотноосмотичної мембрани менше залежить від хімічних чинників при 
видаленні БДОВ, підтверджуючи, що цей процес визначається як розміром 
молекул, так і зарядом відштовхування. 
Для видалення ПОР з поверхневих вод, які характеризуються високим 
вмістом розчиненого органічного вуглецю та низькою мутністю, 
запропоновано поєднання процесу озонування із мембранним біореактором, 
що містить у собі псевдозріджене активне вугілля [74]. Встановлено, що 
озонування збільшує фракцію БДОВ, зменшує ароматичність ЗОВ і сприяє 
появі органічних сполук невеликого розміру.  
У трьох норвезьких водах було виміряно вміст асимільованого 
органічного вуглецю, який входить до складу природних органічних речовин 
[45]. Концентрацію AOВ визначали у нефільтрованій воді і у водах, 
профільтрованих крізь мембрану, за допомогою якої ПОР розділили на 
фракції з молекулярними масами (ММ) 1000 і 10000 Да. Колірність води 
пов’язана з ПОР, які мають MМ > 10000 Да. Тоді як AOВ, в основному, 
знаходиться у низькомолекулярній фракції ПОР – ММ <1000 Да. Фракція 
ПОР з ММ<1000 Да складає від 16 до 38 % від загального органічного 
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вуглецю і від 4 до 9 % кольоровості. Навіть коли у процесі обробки води 
колірність знижується до 2–3 мг Pt/дм3, вміст AOВ ще досить високий, щоб 
говорити про біостабільність води. Це показує, що процес очищення води 
шляхом видалення кольоровості і високомолекулярної частини ЗОВ, не 
обов’язково призводить до зниження потенціалу формування біоплівки у 
розподільчих системах. Тому необхідною для досягнення біостабільності 
води є подальша її обробка. 
Досліджено зміну величини AOВ при коагулюванні поверхневої води 
алюмінієвмісним реагентом – Al2(SO4)3. Показано [75], що за наведеним 
способом можна видалити близько 49,5% АОВ при високих дозах 
коагулянту. Найменше значення AOВ, якого вдалось досягнути введенням 
звичайних та низьких доз Al2 (SO4)3 складає 186 мкг/дм
3
. 
Оцінено ефективність видалення АОВ за технологією БАВ–
фільтрування на трьох станціях водопідготовки в Японії [76]. Досліджено 
вплив загальної мікробної маси і бактеріального різноманіття, утворених на 
поверхні БАВ, на ефективність видалення AOВ. Під час озонування води 
концентрація АОВ у розчині значно зростає, але швидко знижується після 
БАВ–фільтрування. Ступінь видалення АОВ складає 53–73 %. Найбільше 
зниження концентрації АОВ спостерігається після проходження води крізь 
вугілля, яке мало найбільший час експлуатації – близько чотирьох років. На 
інших водоочисних об’єктах вугілля використовували близько одного року. 
Показано, що бактеріальні спільноти у вихідній воді дуже схожі, але дуже 
відрізняються від таких на активному вугіллі. Очевидно неоднакова 
тривалість часу фільтрування води крізь вугілля призводит до утворення 
різних спільнот мікроорганізмів, які дуже відрізняються видовою 
різноманітністю та біологічною активністю. 
Величини АОВ і БДОВ були виміряні в норвезьких джерелах 
водопостачання [77]. Деякі води були біологічно стабільними або 
наближались до таких відповідно до аналізу AOВ. Показано, що зниження 
кількості AOВ при обробці води є функцією якості сирої води і конкретного 
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способу її підготовки. Поєднанням процесів коагулювання–фільтрування (в 
основному пряме фільтрування) і аніонообмінного доочищення досягається 
значне зниження AOВ, в той час як мембранне фільтрування дає незначний 
ефект. На очисних спорудах, де застосовують обмежені чи звичайні заходи 
для видалення розчиненого органічного вуглецю та постхлорування, 
помічено підвищені рівні AOВ. При дезінфекції ультрафіолетовим світлом 
утворюється менше АОВ, ніж при хлоруванні. Величина БДОВ ефективно 
зменшується під час всіх стадій обробки води, включаючи мембранне 
фільтрування. Це підтверджує те, що основна частина БДОВ має більш 
високу молекулярну масу, ніж АОВ. Встановлено, що кореляція між AOВ і 
БДОВ у вихідній та очищеній водах є незначною. Це підтримує твердження, 
що досліджувані параметри залежать від природи органічних речовин води. 
Цілком імовірно, що визначення AOВ і БДОВ є цільовими параметрами 
різних фракцій біологічно доступної органічної речовини. 
У роботі [78] розглянуто шляхи підвищення ефективності видалення 
прекурсорів утворення побічних продуктів дезінфекції (ППД) води на 
водопідготовчій станції Тайваню. Технологічна схема одержання 
водопровідної води включала такі вузли обробки води: флокуляція/осідання 
– пом’якшення – фільтрування крізь подвійне завантаження – 
постозонування – сорбція на біологічно активному вугіллі – хлорування. 
Проведення процесу контролювали за показниками концентрації 
тригалогенметанів (ТГМ) та галоїдоцтових кислот (ГОК). Показано, що 
поєднання процесів озонування та фільтрування крізь біологічно активне 
вугілля дозволяє досить ефективно видаляти ТГМ та ГОК5. Так, у очищеній 
воді концентрація ТГМ та ГОК5 зменшується до 13,9 та 17,7 мкг/дм
3. Ці 
величини є значно меншими за гранично допустимі – 80 і 60 мкг/дм3 
відповідно. Також показано, що якість води, одержаної за наведеною схемою, 
може відповідати критерію, встановленому для АОВ – 50 мкг/дм3. Така вода 
вважається біологічно стабільною. Підкреслено, що ні флокуляція, ні 
пом’якшення, ні фільтрування крізь подвійне завантаження не дають змоги 
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одержати воду з низькою концентрацією АОВ. Лише із застосуванням стадії 
БАВ–фільтрування можливе видалення слідових кількостей АОВ.  
У роботі [79] досліджено видалення АОВ шляхом модернізації 
існуючої технологічної схеми очищення води. Модернізація полягала у 
включенні до схеми двох нових вузлів – постозонування та двостадійне 
фільтрування крізь активоване вугілля. Дози озону були у межах 0 – 1,2 мг 
O3/мг ЗOВ. Оптимальною дозою озону для утворення максимальної кількості 
AOВ була величина 0,4-0,5 мг O3/мг ЗОВ. Величина AOВ після озонування 
води, визначена за допомогою культури Pseudomonas fluorescens strain P17 
(AOВ-P17), була втричі, а за допомогою культури Spirillum strain NOX (AOВ-
NOX) – більше, ніж у десять разів вищою порівняно з неозонованою водою. 
Незважаючи на це, під час першої стадії біофільтрування на АВ видаляється 
51 і 72% AOВ-P17 і AOВ-NOX відповідно. На другій стадії біофільтрування 
видаляється близько 10% від загального зменшення AOВ. 
Озонування води, у якій є органічні речовини, призводить до утворення 
побічних органічних продуктів із низькою молекулярною масою. Основну 
частину таких речовин складають органічні кислоти (форміатна, ацетатна, 
гліоксалева, оксалатна, піруватна), альдегіди і кетони (формальдегід, 
ацетальдегід, пропіональдегід, гліоксаль, метилгліоксаль, диметилгліоксаль, 
2-бутанон). Ці сполуки легко засвоюються мікроорганізмами, що може 
призвести до біологічної нестабільності води. У роботі досліджено 
залежність утворення сполук з низькою молекулярною масою від дози озону 
та часу озонування. Органічні кислоти охоплюють 60-80% новоутвореного 
AOВ. На підставі проведених експериментів показано, що лабораторні 
дослідження є адекватною моделлю для описання утворення 
низькомолекулярних органічних сполук при озонуванні поверхневих вод у 
промислових масштабах [33]. 
Підтримка біологічної стабільності води у розподільчих системах є 
одним із перспективних підходів для зниження запаху хлору внаслідок 
мінімізації залишкового хлору [80]. У зразках водопровідної води, очищеної 
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фільтруванням крізь швидкі піщані фільтри, концентрація AOВ складала 174 
мкг C/дм3 взимку і 60 мкг C/дм3 влітку. Ця різниця, очевидно, відображає 
сезонні зміни AOC в природному водному середовищі. Зберігання вод, які 
очищені за технологією озонування – біологічно активне вугілля (БАВ–
процес), із залишковим хлором 0,05-0,15 мг Cl2/дм
3
 викликає різке 
збільшення кількості AOВ. Цей результат вказує на те, що прекурсори 
утворення AOВ, які залишаються у підготовленій воді, є джерелом 
повторного виникнення AOВ у процесі розподілу води із залишковим 
хлором. Складні амінокислоти, які є приблизним еквівалентом AOВ у 
підготовленій воді, були визначені як основні прекурсори асимільованого 
органічного вуглецю. Тому перед тим, як мінімізувати кількість залишкового 
хлору, необхідно ретельно видалити як AOВ, так і можливі прекурсори його 
утворення. 
На повномасштабній водопровідній станції виробляється приблизно 
50% води для міста Цюрих (Швейцарія) обробкою поверхневої води (озеро 
Цюрих) через послідовні озонування та фільтрування [29]. Очищення води 
включає наступні стадії обробки: попереднє озонування, фільтрування крізь 
швидкий піщаний фільтр, проміжне озонування, фільтрування крізь 
гранульоване активне вугілля (подвійне завантаження активним вугіллям 
Norit ROW 0.8 Supra та кварцовим піском), фільтрування крізь повільний 
піщаний фільтр. Обладнання на водопровідній станції Цюриха спеціально 
націлено на виробництво біологічно стабільної води, яку можна направляти 
до розподільчої системи без додаткової дезінфекції. 
Слід відмітити, що вода оз. Цюрих має низький вміст органічних 
речовин – ЗОВ складає всього 1,3 мг С/дм3, тому для обробки потрібні низькі 
дози озону. Дві стадії озонування виступають подвійним бар’єром для 
проникнення будь-яких мікроорганізмів із сирої води, а також слугують 
окиснювачем для можливих мікродомішок води [81, 82]. Озонування також 
трансформує розчинні природні органічні речовини та органічні часточки 
(тобто планктон) у типові молекули, характерні для АОВ [33, 82-85]. Три 
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біологічні фільтрувальні процеси (фільтрування крізь швидкий піщаний 
фільтр, фільтрування крізь гранульоване активне вугілля, фільтрування крізь 
повільний піщаний фільтр) є основою для видалення органічного вуглецю з 
води. Їх характеризує висока ємність з видалення АОВ [33, 84]. Для 
визначення якості одержаної води використано такі параметри: загальний 
органічний вуглець; асимільований органічний вуглець; кількість 
колонієутворюючих одиниць (КУО); загальна концентрація клітин (ЗКК), яку 
вимірювали методом проточної цитометрії. Відмічено пряму кореляцію між 
змінами ЗОВ, АОВ та ЗКК: збільшення концентрації клітин завжди було 
пов’язане із зменшенням кількості органічного вуглецю. Очищена вода 
містить в середньому 8,97 104 клітин/cм3, ЗОВ складає 0,78 мг/дм3 та AOВ – 
32 мкг/дм3, і ці параметри практично не змінюються у розподільчій мережі. 
Підкреслено, що незалежний параметр ЗКК дозволяє більш кількісно описати 
стан біологічної стабільності води, ніж звичайний підрахунок КУО. 
Досліджено вилучення АОВ та наявність ТГМ у воді, одержаної з 
поверхневого джерела на водопровідній станції м. Хельсінкі, Фінляндія, а 
також оцінено ефективність дезінфекції [86]. Запропоновано декілька 
технологічних схем, які відрізняються різним компонуванням відомих стадій 
обробки води. Основний акцент у роботі поставлено на застосуванні 
ультрафіолетового опромінення як кінцевої стадії обробки. Досліджено шість 
наступних схем: 1. стандартна обробка + озонування; 2. стандартна обробка + 
озонування + БАВ + УФ-опромінення; 3. стандартна обробка + озонування + 
ГАВ + УФ-опромінення; 4. стандартна обробка + озонування + БАВ + ГАВ + 
УФ-опромінення; 5. стандартна обробка + ГАВ + УФ-опромінення; 6. 
стандартна обробка + УФ-опромінення. Показано, що найбільше АОВ 
утворюється за схемою 1 (що очікувано). Схеми 2–4 характеризуються 
помірною кількістю АОВ, тоді як для схеми 5 цей показник є дуже низьким. 
Дуже низька концентрація ТГМ визначена у водах, одержаних за схемами 1-
4. Вода за схемою 5 має трохи вищу концентрацію, а найбільше ТГМ 
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знайдено у воді за схемою 6. Процес дезінфекції води найкраще протікає за 
схемами 2-4, тоді як схеми 1, 5-6 показують трохи нижчий рівень дезінфекції. 
У воді дніпровських водосховищ переважним компонентом ПОР є 
гумусові сполуки, які складають для Київського, Кременчуцького та 
Каховського водосховища відповідно 77,5, 66,9 та 50,4% [7]. У свою чергу в 
складі гумусових сполук переважаючими є фульвокислоти (ФК), вміст яких 
приблизно в 20-40 разів вищий, ніж гумінових кислот. При цьому 
молекулярна маса ФК у воді Київського та Кременчуцького водосховищ 
знаходиться переважно в діапазоні 200-1000 Да. Можна очікувати, що 
природний фон вмісту БДОВ у воді р. Дніпро буде відносно невеликий, і 
хлорування води буде незначною мірою впливати на його зміни. Однак 
дослідження з визначення БДОВ і АОВ у дніпровській воді відсутні. 
Між тим, вода вважається біологічно стабільною, якщо рівень АОВ 
менше, ніж 10-20 мкг ацетат-C/дм3 без знезараження і менше, ніж 50-100 мкг 
C ацетат-С/дм3, якщо вода знезаражена [26, 51]. Також показано [31, 33], що 
зростання кількості гетеротрофних бактерій: 
– практично не відбувається на рівні AOВ <10 мкг/дм3; 
– іноді відбувається на рівні AOВ 20-50 мкг/дм3; 
– завжди відбувається на рівні AOВ> 50 мкг/дм3. 
Таким чином, отримання даних щодо вмісту ЗОВ, БДОВ і АОВ у 
вихідній воді та після її обробки є основою для оцінки ефективності процесів 
водопідготовки, необхідного корегування технології та застосування нових 
процесів, особливо з урахуванням біологічної стабільності води у 
розподільчих системах. 
 
1.4 Видалення природних органічних речовин з води 
коагулюванням 
 
Використання коагулювання-флокулювання для освітлення і 
знебарвлення природних вод є практично обов’язковою стадією при всіх 
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варіантах технологічних схем підготовки води з поверхневих водних джерел. 
Останнім часом все більше уваги приділяється повноті видалення з води не 
тільки каламутності і кольоровості, але і розчинених природних органічних 
речовин (ПОР) [4, 8, 87-90, 91]. ПОР є ключовими прекурсорами утворення 
побічних продуктів при хлоруванні [92, 93]. Вони перешкоджають 
видаленню інших забруднень, служать джерелом отруєння мембран, вносять 
свій внесок у корозію і є субстратом для бактеріального росту в розподільчих 
системах [94]. 
Незважаючи на те, що ПОР найкраще видаляються мембранним 
фільтруванням і адсорбцією, ці методи залишаються досить витратними для 
використання на централізованих станціях водопідготовки і звичайно 
вимагають попередньої підготовки [95-97]. Тому перевага віддається 
методам коагулювання–флокуляції з подальшим осадженням [4, 87, 98]. 
Оптимальними умовами для процесу коагулювання ПОР є кисле 
середовище між ізоелектричною точкою коагулянту і ПОР. Ця величина для 
солей заліза дорівнює 4,5–5,5, а для солей алюмінію показник рН лежить в 
межах 5-6 [4, 99]. 
Основними механізмами коагулювання ПОР є [2]: 
1) нейтралізація заряду колоїдних частинок; 
2) комплексоутворення ПОР при взаємодії з металом коагулянту (Al 
або Fe), що призводить до безпосереднього осадженню твердої фази Ме-
ПОР; 
3) комплексоутворення ПОР з розчинними групами коагулянту, що 
призводить до адсорбції цих комплексів на осаджених твердих частинках 
Ме(ОН)3; 
4) безпосередньо адсорбція ПОР на поверхні осаджених твердих 
частинок Ме(ОН)3. 
До того ж, ПОР можуть покривати неорганічні дисперсні частинки, 
змінюючи їх характер коагулювання [100-102].  
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Унаслідок різного складу природних органічних речовин механізми 
видалення можуть відрізнятися для різних типів молекул ПОР у воді [8]. 
Солі алюмінію і заліза широко використовуються як коагулянти. 
Принцип їх дії, як правило, пояснюється двома різними механізмами: 
нейтралізація заряду негативно заряджених колоїдів катіонними продуктами 
гідролізу і включення домішок у аморфний осад гідроксиду. Дія цих 
механізмів залежить від таких факторів як рН і доза коагулянту [103, 104]. 
У [105] спростовано твердження про те, що ефективність коагулювання 
залежить тільки від якості сирої води. Дослідження продемонструвало 
важливість характеристики як коагулянту, так і водного джерела. 
При оцінюванні ефективності видалення ПОР у процесі коагулювання 
необхідно обов’язково враховувати той факт, що їх склад надзвичайно 
різноманітний і може змінюватися залежно від місця розташування 
водозабору і сезону року. Гідрофільна фракція ПОР містить головним чином 
аліфатичний вуглець і азотовмісні сполуки, такі як карбоксильні кислоти, 
вуглеводні і протеїни. Гідрофобна фракція складається в основному з 
гумінових і фульвокислот і збагачена ароматичним вуглецем, фенольними 
структурами і сполученими подвійними зв’язками [1, 106-108]. Виходячи з 
різного складу ПОР, можна очікувати і різну ефективність їх видалення у 
процесах коагулювання.  
Параметр SUVA обчислюється для оцінення ступеня гідрофобності–
гідрофільності органічних речовин і оцінки ступеня видалення РОВ 
коагулюванням у перерахунку на загальний органічний вуглець (ЗОВ) [2]. 
Різні фракції ПОР мають неоднакові властивості відносно їх здатності 
видалятися коагулюванням. Гідрофобні фракції ПОР з високою 
молекулярною масою видаляються ефективно, а низькомолекулярні 
гідрофільні фракції видаляються погано і переважно залишаються у воді. 
Крім того, видалення ПОР з різних фракцій потребує неоднакової кількості 
коагулянту. Також ПОР проявляють різну реакційну здатність при взаємодії з 
хлором, озоном та при утворенні різних побічних продуктів. 
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У [4, 5] досліджено, як фракції ПОР впливають на ефективність 
коагулювання. Виявлено, що гідрофільна неадсорбована фракція видаляється 
в меншій мірі при звичайному коагулюванні завдяки незначній щільності 
заряду. Результати показують, що просте фракціонування може забезпечити 
швидкий і ефективний спосіб для поліпшення протікання коагулювання [2]. 
Природні органічні речовини, які наявні у воді одного з водосховищ 
Південної Австралії, були розділені на чотири фракції на основі їх 
гідрофобних і гідрофільних властивостей: 1) сильно гідрофобні кислоти; 2) 
слабко гідрофобні кислоти; 3) заряджені гідрофільні сполуки; 4) нейтральні 
гідрофільні сполуки [65]. Коагулювання було проведено із застосуванням 
низької (50 мг/дм3), звичайної (100 мг/дм3) і високої (200 мг/дм3) доз 
алюмінієвого коагулянту. Показано, що за всіх умов найкраще видаляються 
гідрофобні компоненти з високою молекулярною масою, а найгірше – 
низькомолекулярні нейтральні речовини. Фракція нейтральних гідрофільних 
сполук є найбільш біодоступною, інші фракції розміщено у порядку 
зниження їх біодоступності: заряджені гідрофільні сполуки; слабко 
гідрофобні кислоти; сильно гідрофобні кислоти. Фракція сильно гідрофобних 
кислот має найвищий загальний потенціал утворення ТГМ, інші фракції 
розміщено у порядку зниження їх здатності до утворення галоїдних сполук 
при дезинфекції: нейтральні гідрофільні сполуки; слабко гідрофобні кислоти; 
заряджені гідрофільні сполуки.  
У [109, 110] показано, що на ступінь видалення ПОР і умови зростання 
пластівців більше впливає гідрофобність органічних речовин, ніж вибір 
коагулянту. Збільшення частки гідрофобної фракції органічних речовин 
призводить до уповільнення агрегації пластівців для обох коагулянтів і 
кращого видалення ПОР при використанні сульфату алюмінію в 
контрольованому діапазоні значень рН. 
У [107] показано, що величина SUVA для дніпровської води в районі 
водозабору Дніпровської водопровідної станції протягом року знаходиться в 
межах 3,0-3,5 дм3/м•мг, тобто містить суміш речовин гумусового і 
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негумусового характеру. При цьому ступінь видалення ПОР за величиною 
SUVA коливається в межах від 23,0 до 41,1%. Таким чином, ступінь 
видалення ПОР у процесах коагулювання дніпровської води є відносно 
невеликим, що може зумовити утворення токсичних продуктів знезараження 
на заключній стадії підготовки води. 
Традиційно сформований підхід до коагуляційної підготовки води 
націлений переважно на видалення каламутності і кольоровості води, і 
раціональну дозу коагулянту визначають за зміною цих параметрів. Проте 
дослідження останніх років показали, що оптимізацію процесу 
коагуляційного очищення води необхідно проводити за ступенем видалення 
розчинених органічних речовин, щоб запобігти небажаним наслідкам на 
наступних стадіях очищення та транспортування води [4, 8, 98]. 
Такий підхід в літературі був названий «посиленим коагулюванням» 
(enhanced coagulation). Дозу коагулянту, необхідну для здійснення 
«посиленого коагулювання», визначають як дозу, за якої послідовне 
додавання коагулянту з кроком 10 мг/дм3 призводить до певного зниження 
вмісту ПОР. Раціональної дозою буде та, за якої останні 10 мг/дм3 призводять 
до зниження концентрації ПОР менше, ніж на 0,3 мг/дм3 при оптимальній 
величині рН, яку визначають у іншому експерименті [4, 87, 89, 111]. 
Оптимум співвідношення рН/доза коагулянту з максимального видалення 
ЗОВ визначається, як оптимізована «посилена» обробка води. 
Природно, що доза при «посиленому» коагулюванні є більшою, ніж 
доза при так званому «базовому» або стандартному коагулюванні [87]. Однак 
збільшення дози коагулянту для підвищення ефективності видалення ПОР є 
недоцільним як з екологічної, так і з економічної точок зору. Тому більш 
доцільно використовувати для підвищення ефективності процесу 
коагулювання інші методи. 
Внаслідок зміни робочих умов при очищенні води збільшується 
кількість утвореного осаду, збільшується кількість твердого завантаження в 
подальших процесах очищення (наприклад, при відстоюванні, флотації 
 37 
та/або фільтруванні), виникає необхідність використання неорганічних 
кислот для регулювання рН, можливі невідповідності у оптимальних умовах 
для різних цільових параметрів, таких, як каламутність, ПОР і 
мікроорганізми. Крім того, при коагулюванні ПОР утворюються пухкі 
пластівці, що може призвести до передчасного проскоку у фільтрі, тобто до 
зменшення терміну служби фільтрів порівняно із звичайним коагулюванням і 
процесами фільтрування для видалення каламутності [2]. 
У роботі [112] показано, що за оптимальних умов поліпшеного 
коагулювання видалення каламутності і ЗОВ становить 97% і 45% відповідно 
при дозі алюмінієвого коагулянту 5 мг Al/дм3. 
У [113] вивчено ефективність видалення прекурсорів утворення 
побічних продуктів знезараження методом поліпшеного коагулювання. 
Зроблено висновок, що ефективність видалення ПОР залежить від типу 
коагулянту, його дози і рН коагулювання. Величина рН коагулювання – це 
визначальний фактор максимального видалення ПОР і видалення 
прекурсорів ППЗ. Найважливішим чинником при виборі типу коагулянту є 
лужність початкової води. 
У [114, 115] порівнюється ефективність дії сульфату алюмінію і заліза 
для видалення ПОР при коагулюванні/флотації у Фінляндії. Приблизно 95% 
органічних речовин, що мають високу молярну масу, видаляється обома 
коагулянтами. Найбільша різниця між дією коагулянтів спостерігається при 
видаленні речовин з молярними масами 1000-4000 г/моль. Ці речовини 
видаляються на 25% ефективніше залізним коагулянтом, ніж алюмінієвим. 
Однак, каламутність води зменшується більшою мірою при використанні 
сульфату алюмінію, особливо в зимовий період. 
У [116] показано, що оптимізація процесу поліпшеного коагулювання 
може підвищити ступінь видалення ЗОВ, прекурсорів ППЗ і каламутності 
порівняно з традиційним коагулюванням. 
Запропоновано декілька підходів для досягнення оптимізованого 
коагулювання при очищенні води, яка характеризується високою лужністю 
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[90]. Першим з них є коагулювання при робочих значеннях рН, коли 
використовуються коагулянти FeCl3 (рН ~ 5) і AlCl3 (рН ~ 5,8). За таких умов 
ПОР видаляються вдвічі більше, ніж за відсутності контролю рН. Другий 
підхід здійснювали шляхом оптимізації вибору коагулянту на основі 
характеристик вихідної води. З цією метою було розроблено композитний 
поліалюмінійхлоридний коагулянт, який дозволяв на 30 % збільшити 
видалення ПОР, а також був ефективним для зменшення каламутності. 
Третій підхід характеризується поєднанням посиленого пом’якшення із 
добавлянням коагулянту. 
Проведено коагуляційні експерименти у діапазоні рН від 3 до 7 з 
метою видаленя ПОР із чотирьох джерел водопостачання у Австралії, 
оскільки ці води характеризуються наявністю органічних речовин, стійких до 
дії коагулянтів [89]. Найбільше видалення ПОР спостерігається при 
поєднанні високої дози алюмінієвого коагулянту та контролюванні величини 
рН (рН ~ 5). Однак оптимальне видалення ПОР при такому значенні рН 
призводить до того, що концентрація залишкового алюмінію перевищує 
граничну величину 0,2 мг/дм3. За допомогою аналізу з розподілу 
молекуляних мас установлено, що коагулюванням солями алюмінію 
видаляються переважно високомолекулярні сполуки, тоді як у обробленій 
воді залишаються низькомолекулярні (близько 500–700 Да). Дослідження 
складу води до та після обробки показують, що полісахариди і їх похідні є 
стійкими до видалення солями алюмінію при коагулюванні. 
Розглянуто ситуацію, коли концентрацію ПОР у вихідній воді подано у 
вигляді гідрофільного/гідрофобного співвідношення [117]. У разі 
коагулювання без попереднього хлорування гідрофільне/гідрофобне 
співвідношення може збільшуватися. У разі попереднього хлорування з 
подальшим коагулюванням це співвідношення може значно збільшитись 
порівняно з тільки коагулюванням. При проведенні посиленого 
коагулювання гідрофільне/гідрофобне співвідношення значно зменшується 
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порівняно з випадком тільки коагулювання, а також у випадку попереднього 
хлорування з подальшим коагулюванням. 
У роботі [118] оцінювання якості необробленої та очищеної вод 
проведено із врахуванням гідрофобно-гідрофільного балансу органічних 
речовин. Показано, що влітку, коли лужність нижча, посилене коагулювання 
можна провести введенням 30 мг/дм3 сульфату алюмінію при рН 6 без 
надмірних добавок кислоти і досягнути задовільного зменшення 
каламутності і ППЗ. Протягом решти року високі величини лужності 
призводять до зниження показників видалення ПОР, ТГМ та ГОК порівняно 
з літніми величинами. Відмічено, що трансфільна фракція ПОР є основним 
джерелом формування ППЗ і при коагулюванні видаляється першою. 
Відомо [119], що природна каламутність води забезпечує наявність 
місць зародкоутворення для розвитку пластівців. Для води з низькою 
мутністю необхідні ядра флокул можуть виникати при додаванні вапна, яке 
використовується для корекції рН та лужності. 
Покращене коагулювання з подальшим використанням флотації 
повітрям і процесів фільтрування може бути гарною альтернативою для 
видалення ПОР, особливо коли їх рівень занадто високий для застосування 
прямого та контактного коагулювання, і де потрібно видаляти водорості. 
Застосування флотації повітрям потребує проведення якісного коагулювання, 
так як бульбашки повітря можуть прикріплятися до частинок пластівців. У 
[120] виявлено, що цей процес був відносно нечутливим до вибору 
коагулянту. 
У [87] показано, що використання поліпшеного коагулювання замість 
традиційного, дозволяє збільшити видалення ЗОВ на 29-43%. Оптимізація 
коагулювання дозволяє збільшити видалення БДОВ з 30% до 38%. При 
низьких значеннях рН залізний коагулянт видаляє ЗОВ краще, ніж 
алюмінієвий або поліалюмінійхлоридний. При цьому коагулювання не 
впливає на вміст АОВ, ймовірно, тому що фракції АОВ складаються 
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переважно з низькомолекулярних негумусових речовин, які не видаляються 
коагулюванням. 
При використанні коагулювання/флокулювання з подальшою 
флотацією органічні речовини з молярною масою> 5000 г/моль видаляються 
повністю, з масою 4000-5000 г/моль – на 90%. Речовини з середньою 
молярною масою (< 4000 г/моль) видаляються на 60%, а з низькою – тільки 
на 20% [114, 115]. 
Проведення оптимізованого коагулювання для видалення органічних 
речовин з джерела водопостачання [121] дозволяє скоротити використання 
алюмінієвого коагулянту на 58 % і вапна на 88 %, що призводить до 
зниження вартості водоочищення на 60 відсотків. 
 
1.5. Видалення природних органічних речовин з води 
біофільтруванням з попереднім озонуванням 
 
У системах водопідготовки використання озону у поєднанні з іншими 
методами обробляння води є досить поширеним [122-127]. 
Озон використовується у водоочищенні для окиснення мікрокількостей 
органічних забруднювачів, включаючи сполуки, які спричиняють смак і 
запах води, фенольних речовин, а також пестицидів та фармпрепаратів. 
Виявлено [128], що дози озону від 2,5 до 2,7 мг/дм3 за 10 хвилин контакту 
(залишковий озон 0,2 мг/дм3) значно знижують смак і запах у протестованих 
водах. 
Крім того озон сприяє видаленню кольору, збільшенню здатності до 
біологічного розкладання органічних сполук, контролю над прекурсорами 
утворення побічних продуктів окиснення, а також зниженню 
хлоропоглинання [129-133]. Окиснення ПОР призводить до утворення 
альдегідів, кетонів, нітрилів, низькомолекулярних органічних кислот [134]. 
Органічні побічні продукти окислення, як правило, більш здатні до 
біологічного розкладання і можуть бути представлені як асимільований 
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органічний вуглець або біодоступний органічний вуглець та можуть бути 
видалені за допомогою біофільтрування. 
У роботах [135–139] показано, що застосування озону при обробці води 
призводить до поліпшення коагулювання і ефективності фільтрування 
розчину. Проте, у [137] не знайдено ніякого поліпшення якості фільтрату 
щодо каламутності у зв’язку із озонуванням. 
При низьких значеннях рН деструкція молекул прекурсорів озоном є 
досить ефективною. Проте, вище деякого критичного рН озон є менш 
ефективним, і справді іноді збільшує кількість прекурсорів побічних 
продуктів хлорування. Для більшості гумінових речовин це критичне 
значення рН складає ~ 7,5. За таких умов різко зростає кількість генерованих 
гідроксильних вільних радикалів, тим самим збільшуючи швидкість 
окиснення органічних речовин. Тому, побічні продукти, утворені окисненням 
молекулярним озоном, відрізняються за своєю природою від тих, які 
одержані за допомогою гідроксильних вільних радикалів. 
Лужність води впливає на формування потенціалу ТГМ [127]. 
Бікарбонат або карбонат-йони, що зазвичай визначають лужність розчину, 
поглинають гідроксильні радикали і утворюють карбонатні радикали [140]. 
Через це молекулярний озон виступає як єдиний окиснювач, який здатний 
окиснювати органічні прекурсори до більш низького ступеня окиснення, ніж 
це робить гідроксильний вільний радикал. За нейтрального значення рН і 
помірної концентрації бікарбонату потенціал утворення ТГМ знижується на 
3–20 % при дозах озону в межах від 0,2 до 1,6 мг озону на мг вуглецю [141]. 
Очевидно, що одним з найвагоміших негативних наслідків впливу 
озонування на зміну кількісного та якісного складу природної води з високим 
вмістом ПОР є утворення значної частки біологічно доступного та 
асимільованого органічного вуглецю, які обумовлюють вторинне 
забруднення води у водорозподільчих мережах. 
У Європейському Союзі якість води регулюється Директивою Ради 
98/83/ЄC «Про якість води, призначеної для споживання людиною» [142]. 
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Загальна кількість органічних речовин у воді визначається двома 
параметрами: ЗОВ і перманганатна окиснюваність. Якщо вимірювання ЗОВ є 
неможливим, органічна речовина може бути оцінена вимірюванням 
окиснюваності. Максимальне значення ПО має бути меншим, ніж 5 мг 
О2/дм
3
. Непрямий контроль органічного вуглецю у воді здійснюється за 
рахунок обмеження рівня кольоровості і ТГМ (побічні продукти дезінфекції). 
Директива Ради 98/83/ЄС, однак, регулює кількість побічних продуктів 
дезінфекції. Максимально допустима концентрація 150 мкг/дм3 
встановлюється для однієї групи ППД – тригалогенметани, які включають 
сполуки, такі як хлороформ, бромоформ, дибромхлорметан і 
бромдихлорметан. Кількома державами-членами введено більш жорсткі 
вимоги до ТГМ, а максимальні значення для кольоровості та ЗОВ визначають 
таким терміном «прийнятний для споживачів і такий, що не викликає 
аномальних змін». 
У Сполучених Штатах Америки Агентство з охорони навколишнього 
середовища (USEPA) [143] має конкретні правила, що стосуються ЗОВ у 
воді. Правило D/DBPR (1-й етап) характеризує співвідношення 
дезінфектанти/побічні продукти дезінфекції. Відповідно до цього Правила, 
комунальні послуги є необхідними для видалення заданих кількостей ЗОВ як 
спосіб для зниження прекурсорів утворення ППД. Поставлені цілі і вимоги 
базуються на оцінках формування потенціалу утворення ППД та аналізі 
економічних і практичних причин. 
Правило D/DBPR (2-й етап) регулює дві групи побічних продуктів 
дезінфекції, які утворюються з органічних речовин. Це – тригалогенметани і 
група з п’яти галогеноцтових кислот (ГОК5). Максимальне значення ТГМ 
складає 80 мкг/дм3, а максимальне значення для ГОК5 становить 60 мкг/дм
3
. 
Застосування біофільтрів у процесах водоочищення призводить до 
видалення біологічно доступної органічної речовини, тим самим збільшуючи 
біостабільність води і знижуючи ризик утворення побічних продуктів 
дезинфекції при послідуючому знезараженні води [144-151]. Часто процес 
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біофільтрування називають фільтруванням через біологічно активне вугілля 
(БАВ-фільтрування). Процесс озонування–біофільтрування часто 
використовують для видалення ПОР із грунтових та поверхневих вод. Для 
підземних вод та невеликих станцій водоочищення озонування–
біофільтрування може бути використано як одиничний процес. Для великих 
станцій, які використовують забруднену поверхневу воду, озонування–
біофільтрування є тільки одиничною стадією комплексної схеми 
водоочищення. Як правило, цей процес застосовують у поєднанні з 
коагулюванням та освітленням води. Технологічна схема для очищення води 
часто включає в себе попереднє озонування для забезпечення первинної 
дезінфекції, а також для поліпшення коагулювання/флокулювання на 
наступній стадії відділення частинок. Відомо, що при озонуванні до 
коагулювання може збільшуватись залишкова концентрація коагулянту і 
знижуватись ефективність видалення органічних речовин. Після 
коагулювання/флокулювання та осадження або фільтрування стадія 
проміжного озонування часто застосовується для дезінфекції води перед 
подачею на БАВ.  
Коли використовують озонування до біофільтрування і такі чинники, 
як вміст розчиненого кисню, рН і температура, є сприятливими, то 
мікробіологічна активність на фільтрі підвищується, посилюючи 
біорозкладання ПОР [152]. Додавання озону не тільки збільшує здатність до 
біологічного розкладання розчинених органічних речовин, але і вносить 
великі об’єми кисню у воду, тим самим створюючи сприятливі умови для 
зростання біологічної активності на фільтруючому завантаженні. Озонування 
викликає якісні та кількісні зміни в молекулах ПОР, що проявляється у: 1) 
сильному і швидкому зменшенні показників кольоровості та UV254 у зв’язку з 
втратою ароматичности і деполімеризацією; 2) невеликому зниженні 
кількості загального органічного вуглецю; 3) незначному зменшенні 
високомолекулярної фракції органічної речовини; 4) збільшенні кількості 
низькомолекулярних фракцій; 5) значному збільшенні кількості сполук 
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карбоксильної природи; 6) утворенні побічних продуктів озонування. Ці 
побічні продукти включають у себе низькомолекулярні сполуки, такі як 
альдегіди, кетони, кетокислоти і карбонові кислоти [153-158] Взагалі, 
озонування робить ПОР більш біологічно доступними для бактерій у 
біофільтрах. Показано [159], що при озонуванні природної води утворюється 
БДОВ такого складу: 1) альдегіди (формальдегід, ацетальдегід, гліоксаль, 
метилгліоксаль) – 3%; 2) кетокислоти (гліоксалева, піровиноградна, 
кетомалонова кислоти) – 12%; 3) карбонові кислоти (мурашина, оцтова, 
оксалатна кислота) – 13-15%; 4) неідентифіковані сполуки – 70-72%. 
Утворення побічних продуктів озонування (альдегіди і кетокислоти) 
було пропорційним вмісту ЗОВ і дозі озону [160]. На етапі озонування 
утворення БДОВ та побічних продуктів озонування було приблизно 
однаковим. Ці сполуки мають різні швидкості розкладання і, отже, різні 
умови (температура, фільтрувальне середовище, зворотна промивка і т.д.) 
можуть впливати на видалення цих сполук у різний спосіб.  
Вивчено [161] розкладання формальдегіду, гліоксалю, форміату і 
ацетату на лабораторних біофільтрах. Виявилось, що гліоксаль – це альдегід, 
який повільно розкладається і менше видаляється на біофільтрі, ніж інші 
сполуки, тому він є більш чутливим до впливу завантаження фільтра, низької 
температури і наявності хлору в процесі зворотної промивки. 
Досліджено [162] вплив дози озону на швидкість розкладання БДОВ і 
показано, що ця швидкість зростає із збільшенням дози озону. Існує [163] 
деяке максимальне значення, вище якого швидкість розкладання БДОВ 
зростає незначно. Але необхідно проводити додаткові дослідження для 
кожного конкретного випадку, оскільки природні води дуже відрізняються за 
якісними та кількісними показниками, що характеризують ЗОВ. 
Температура є одним з важливих чинників, що впливають на видалення 
ПОР шляхом біофільтрування. У холодному кліматі застосування 
біофільтрування є можливим, однак ефективність видалення ЗОВ буде 
незначною за низької температури води. 
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Під час озонування і хлорування утворюються органічні і неорганічні 
побічні продукти. Біофільтр здатний ефективно видаляти більшу частину 
ППД, утворених озонуванням [164, 165]. 
У [166] наведено основні ППД, знайдені у воді після озонування (у 
пропорції від асимільованого органічного вуглецю) і після хлорування (у 
пропорції від загального вмісту хлоровмісних органічних речовин). Після 
озонування знайдено: карбоксильні кислоти – 26 %; альдокетокислоти – 7 %; 
адьдегіди – 4 %; неідентифіковані сполуки – 63 %. Після хлорування 
знайдено: тригалометани – 20 %; сума п’яти галогеноцтових кислот – 10 %; 
бромохлорооцтова кислота – 3 %; галоацетонітрили – 2 %; хлоральгідрат – 
1,5 %; ціанхлорид – 1 %; неідентифіковані сполуки – 62,5 %. 
Природні органічні речовини із неозонованої води видаляються на 
біофільтрі у невеликій кількості через обмежений час контакту.Як правило, 
ефективність видалення ЗОВ під час біофільтрування змінюється у діапазоні 
15-30% [160, 167-173], АОВ у діапазоні від 40 до 80% [168-169, 174] і БДОВ 
у діапазоні 25-80% [160, 167, 173, 175-176]. Внаслідок коагулювання 
концентрації альдегідів, які утворюються при озонуванні підземних вод, 
зменшуються від 50 до 30 мкг/дм3 [177].  
Процес озонування–біофільтрування має очевидну перевагу над 
фільтруванням через звичайне гранульоване активоване вугілля для 
видалення прекурсорів утворення ТГМ і ПОР, оскільки існує значний 
синергічний ефект між озоном і активованим вугіллям [178]. Обробка води 
озоном із застосуванням традиційних доз не призводить до значного 
видалення ЗОВ, але може зменшити потенціал утворення ТГМ на 1 мг ЗОВ і 
полегшити наступне біофільтрування. 
Показано, що попереднє озонування призводить до зниження вмісту 
ПОР при застосуванні звичайної схеми: коагулювання – седиментація та 
фільтрування через піщаний фільтр [179]. Показники вилучення UV254, 
CODMn і ЗОВ були покращені на 34,6%, 18,1% і 15,3% відповідно. Доза озону 
при попередньому озонуванні складала 0,85 мг/дм3. Зменшення величин 
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UV254 і CODMn в основному досягається за рахунок прямого озонування 
гумінових речовин, а видалення ЗОВ було досягнуто за рахунок біодеградації 
при фільтруванні через пісок. Порівняно із загальним видаленням ЗОВ на 
38%, вдалося зменшити кількість прекурсорів утворення ТГМ на 49%, що 
вказує на їх селективне вилучення. 
 
1.6. Відновлення сорбційної ємності активованого вугілля після 
тривалої експлуатації у водоочисних установках 
 
Як видно з даних попереднього розділу, застосування процесів 
озонування води доцільно супроводжувати подальшим фільтруванням її 
крізь активоване вугілля. Використання АВ є доцільним лише при 
застосуванні екологічно та економічно прийнятних методів відновлення його 
сорбційної ємності, тобто регенерації.  
Найпоширенішим методом регенерації АВ є термічний, при якому 
адсорбційні домішки десорбуються шляхом віддування або окислення при 
високій температурі (~ 800-850 °С) [180]. При цьому втрати вугілля 
складають ~ 10% внаслідок часткового вигоряння і стирання [181]. 
Альтернативним цьому методу є використання хімічної регенерації з 
використанням елюентів різної хімічної природи [182]. Дослідження щодо 
застосування різних елюентів органічної і неорганічної природи показали, що 
ступінь відновлення адсорбційної ємності АВ знаходиться в межах від 20-
30% до 80-90% залежно від умов проведення процесу [182]. Як регенеруючі 
розчини були використані розчини кислот і лугів, пероксид водню, 
персульфати, диметилформамід та інші органічні розчинники [183-184]. 
Однак, аналіз літературних даних показує, що при оцінці ефективності 
хімічної регенерації АВ не брали до уваги наявність на зернах АВ біоплівки 
різного віку залежно від часу експлуатації і адсорбційного фільтра. Тим 
часом відомо, що водопровідну воду централізованих станцій 
водопостачання можна розглядати як своєрідний біологічний реактор, у 
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якому присутня велика різноманітність мікроорганізмів (бактерій, 
найпростіших, грибів і т.д.) [185-187]. Ці мікроорганізми прикріплюються до 
зерен завантаження і функціонують, продукуючи екстрацелюлярні 
компоненти і утворюючи біоплівку, що містить вуглеводи, білки, протеїни, 
нуклеїнові кислоти, гумінові сполуки, частинки глини, піску і т.д.  
Таким чином проблеми хімічної регенерації АВ зводяться не тільки до 
вилучення адсорбованих органічних сполук, але і до видалення 
екзополісахаридної матриці біоплівки з включеними до неї 
мікроорганізмами. Біоплівки зазвичай є сильно гідратованими, містять ~ 73-
98% екстрацелюлярного матеріалу і порожнеч, товщина їх коливається від 50 
мкм до декількох міліметрів [188]. Властивості біоплівки (щільність, 
пористість, питома поверхня) змінюються від верхніх шарів до нижніх в 
декілька разів. Середній розмір пор біоплівки становить 1,7-2,7 мкм у верхніх 
шарах і 0,3-0,4 мкм – у нижніх. 
Різноманітність біологічного складу і фізико-хімічних властивостей 
біоплівки обумовлює складні взаємини при регенерації АВ, що включають 
внутрішні і зовнішні взаємодії складових частин біоплівки і забруднень АВ 
[189]. Колонізація поверхні АВ бактеріями може посилити прикріплення 
інших типів м’яких і твердих частинок до тієї ж поверхні [190]. 
Хімічні агенти, такі, як біоциди і поверхнево-активні речовини, а також 
механічні сили є головними методами інактивації та видалення біоплівок 
[191, 192]. У той же час відомо, що ті ж самі реагенти, зокрема розчини лугів 
і кислот, дозволяють ефективно відновлювати адсорбційну здатність АУ 
після адсорбційної очищення води від природних органічних речовин і 
продуктів їх окиснення [193, 194]. 
При тривалій експлуатації адсорбційного фільтра з періодичними 
промивками зворотним потоком води встановлюється динамічна рівновага 
між компонентами, які утримуються біоплівкою і вимиваються потоком води 
[195]. Таким чином забезпечується деякий ступінь спонтанної біорегенераціі 
активованого вугілля внаслідок запобігання утворенню на його поверхні 
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надлишкової біомаси і забруднення адсорбційного фільтра. Додаткова 
промивка фільтра в інтенсивному режимі зворотним потоком води дозволяє 
відмити частково інертну біомасу, деякі позаклітинні полімерні сполуки і 
розчинні продукти життєдіяльності мікроорганізмів, звільняючи частину 
поверхні АВ для адсорбції розчинених органічних речовин і їх подальшої 
біодеструкції. Це призводить до подовження ресурсу роботи вугілля з 
інокульованою або нативною біоплівкою. 
Показано, що у результаті біорегенерації відновлюється від 68 до 96% 
поверхні мезопор активного вугілля [196]. Щоб звільнити пористий простір 
вугілля повністю, необхідно послідовно промити активне вугілля розчинами 
лугу і кислоти після приблизно двох років експлуатації фільтра з вугіллям. 
Структура та функціонування біоплівки на поверхні активованого 
вугілля залежить від умов її формування, однією з яких є висота шару 
вугільного завантаження [197]. Для вугілля КАУ-1 промивання водою і 
гідроксидом натрію в статичних умовах лише знижує ступінь звільнення 
ефективної питомої поверхні вугілля, відібраного у верхній частині 
адсорбційної колони, проте збільшує його в нижній частині колони. При 
використанні хлороформу, навпаки, спостерігається зниження величини 
ефективної питомої поверхні вугілля у зразках вугілля, відібраного з 
нижнього шару. З цими коливаннями корелює і зміна величини питомого 
адсорбційного простору вугілля КАУ-1. Мікропори практично не 
залучаються до процесу природної біорегенераціі і не звільняються при 
додатковому промиванні зразка АВ. 
Функціонування біоплівки на поверхні активованого вугілля та 
здатність його до біорегенерації також залежить і від типу сорбенту, 
завантаженого у адсорбційний фільтр. Промивання зразків вугілля КАУ-ТФ, 
модифікованого фосфатом титану, призводить до деякого зростання ступеня 
звільнення поверхні мезопор, а промивка хлороформом є особливо 
ефективною для зразка вугілля, відібраного з нижньої частини адсорбційної 
колони [193]. Але найбільш примітним чинником є те, що на вугіллі КАУ-ТФ 
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у процесі природної біорегенераціі залучаються і мікропори. Додаткове 
промивання зразка КАУ-ТФ усіма трьома розчинниками призводить до ще 
деякого збільшення ступеня звільнення микропористого простору АВ. Таким 
чином, наявність фосфату титану на поверхні вугілля не тільки впливає на 
ступінь природної біорегенераціі пористого простору АВ, але і сприяє 
продукуванню продуктів метаболізму мікроорганізмів, хімічна природа яких 
відрізняється від такої на вугіллі КАУ-1 без фосфату титану. Ці продукти, що 
представляють собою суміш екзополісахаридів, білків, вуглеводів і інертної 
біомаси, містять більшу кількість водорозчинних та розчинних у лузі і 
хлороформі сполук, ніж у біоплівки на КАУ-1. 
Причиною незворотного заповнення адсорбційного об’єму пор може 
бути, з одного боку, блокування входу в пори мікроорганізмами і продуктами 
їх життєдіяльності, а з іншого – заповнення мікро- і частини супермікропор 
молекулами води особливої структури [194]. Зразки вугілля кип’ятили у воді, 
прогрівали при температурі +190оС, обробляли ультразвуком, промивали 
розчином гідроксиду натрію. У результаті кип’ятіння зразка вугілля у воді 
ефективна питома поверхня мезопор відновилася практично повністю на 
відміну від природної біорегенераціі (82-84%). Прогрівання зразків вугілля 
до температури 190оС хоча і підвищує ефективність відновлення 
адсорбційних характеристик АВ, але не призводить практично до звільнення 
мікропор. Обробка зразків АВ ультразвуком дозволяє звільнити до 37% 
мікропористого простору. Таким чином, отримані дані свідчать на користь 
того, що основною причиною погіршення адсорбційних характеристик АВ є 
блокування доступу до його супермікро- і мікропористого простору 
мікроорганізмами і продуктами їх життєдіяльності. Однак слід зазначити, що 
при обробці ультразвуком дуже суттєвими є втрати вугілля внаслідок його 
руйнування до пилоподібного стану. 
Показано, що біорегенерація активованого вугілля при фільтруванні 
попередньо озонованої водопровідної води протікає більш ефективно 
порівняно з аналогічним процесом при фільтруванні неозонованої води [197]. 
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Підвищення ефективності біорегенераціі АВ після фільтрування попередньо 
озонованої води обумовлено трансформацією ЗОВ у біодоступну форму, 
посиленням мікробіологічної активності у товщі завантаження вугілля, 
підвищенням ступеня гідрофільності поверхні вугілля внаслідок її хімічної 
взаємодії з розчиненим озоном. Внаслідок біорегенераціі відновлюється 
адсорбційна здатність АВ за рахунок життєдіяльності мікроорганізмів, і 
вугілля функціонує значно довше, ніж це обумовлено чисто фізичною 
адсорбцією. Біорегенерація може бути оптимізована шляхом варіювання 
природи мікроорганізмів, умов протікання процесу, навантаження на 
активоване вугілля, зміни хімічної будови адсорбату. Після фільтрування 
озонованої води внаслідок спонтанної біорегенерації активованого вугілля 
майже повністю відновлюються структурно-адсорбційні характеристики АВ. 
На відміну від цього спонтанна біорегенерація вугілля після фільтрування 
неозонованої води у першому за ходом води зразка АВ була в межах 82-84% 
від характеристик вихідного АВ. 
У роботі [198] було показано, що максимальне видалення 
забруднюючих речовин досягається за двоетапної обробки АВ спочатку 1 М 
NaOH, а потім 0,85% розчином NaCl. Із змивів з активованого вугілля було 
виділено і описано три бактеріальні культури, що утворюють біоплівку. 
При оцінці ефективності регенерації АВ хімічними методами 
необхідно проводити комплексну оцінку як відновлення адсорбційної 
ємності АВ, так і повноти видалення складових біоплівки [199, 200]. 
 
1.7. Комплексні технологічні схеми для видалення природних 
органічних речовин з поверхневих вод 
 
Як було показано вище, для одержання високоякісної води із джерел з 
високим вмістом ПОР необхідно використовувати комбінування 
різноманітних методів її обробляння. 
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Переваги багатоступеневих схем підготовки води, які укомплектовані 
на додаток до традиційних прийомів очищення озонуванням, фільтруванням 
через активоване вугілля і використовують прийоми інтенсифікації процесів 
очищення, такі як збільшення турбулентності при внесенні коагулянтів-
флокулянтів і оптимізація гідравлічного режиму на стадії освітлення, описані 
в [1]. У всіх випадках багатоступінчатість схем забезпечує більш високу 
якість очищення води порівняно з традиційними прийомами коагулювання і 
фільтрування. На відміну від традиційної класичної технології підготовки 
води, що включає попереднє окиснення – коагулювання – флокулювання – 
відстоювання – фільтрування наразі все ширше починають використовувати 
нові прийоми водопідготовки. Перш за все, слід відзначити практично 
повсюдне використання поєднання озонування з активним вугіллям в країнах 
Європи і Америки. Звертає на себе увагу все більш зростаюче використання 
біологічних методів при підготовці питної води, застосування первинного 
озонування замість хлорування, зміна місця введення у технологію 
хлорвмісних реагентів, відсутність у ряді випадків заключного хлорування 
води. 
На рис. 1.1 наведено схему очищення води на станції водопідготовки 
Руско (м. Тампере, Фінляндія) для обробки води з підвищеним вмістом 
органічного вуглецю у вихідній воді [201]. За цією схемою продуктивність 
станції складає 45000 м3/добу. 
Схема включає первинне коагулювання вихідної води вапном і 
коригування величини рН, поліпшене коагулювання Fe2(SO4)3 з гідравлічним 
перемішуванням у камері-змішувачі, відділення суспензії коагулянту у 
флотаторі, знезараження води діоксидом хлору, фільтрування через кілька 










Рис. 1.1 – Схема очищення води на станції водопостачання Руско 
(Фінляндія). 
 
У вихідній воді міститься 5,8 мг/дм3 загального органічного вуглецю, 
після очищення – 2 мг/дм3. Основною причиною використання фільтрів з 
активним вугіллям є видалення запаху і смаку води. Ця технологія відмінно 
працює для холодних і поверхневих вод, що містять велику кількість 
гумусових речовин. 
Для забезпечення водою споживачів м. Оулу (Фінляндія) працюють дві 
станції водопостачання – Куркеланранта і Гінтта [2], які розташовані на 
протилежних берегах ріки Оулу. Технологічна схема одержання води на обох 
станціях є аналогічною наведеній вище, з тією лише різницею, що перед 
вузлом адсорбційного очищення встановлено стадію озонування. Доза озону 
коливалася від 0,3 до 1,2 мг О3/мг ЗОВ залежно від пори року. Введення 
стадії озонування до технологічної схеми очищення річкової води дозволяє 
знизити кількість ЗОВ від 10,0-17,2 мг/дм3 до 2,0-2,1 мг/дм3. 
Станція водопостачання Даугава (рис. 1.2) – найбільша станція у Латвії 


















Рис 1.2 – Схема очищення води на станції водопостачання Даугава (м. Рига, 
Латвія): 1 – водозабір; 2 – озонування; 3 – коагулювання; 4 – відстоювання; 5 
– фільтрування; 6 – озонування та аерування; 7 – біофільтрування; 8 – 
резервуар чистої води (РЧВ). 
 
Очищення включає коагулювання алюмінієвим коагулянтом з 
попередніми озонуванням, відстоювання, фільтрування, повторне озонування 
і біофільтрування, регулювання рН, контроль корозії та знезараження 
хлором. Вихідна вода надходить з р. Даугава. Вгору за течією від місця 
водозабору знаходиться кілька сіл і міст (у Росії, Білорусі та Латвії), тому 
вихідна вода зазнає негативного впливу скидів стічних вод. Для зменшення 
ризику забруднення води у 2001 р. процес водоочищення було доповнено 
двома стадіями озонування. Для видалення ЗОВ і одержання біостабільної 
води біофільтри були встановлені після основного озонування (друга стадія 
озонування). Озон також використовується перед коагулюванням. 
Вміст ЗОВ у воді р. Даугава коливається від 9 до 16 мг/дм3 з 
найнижчими значеннями восени і взимку. Концентрація ЗОВ після очищення 
коливається в межах від 2 до 8 мг/дм3 і розцінюється як досить висока. Через 
це збільшується витрата хлору для знезараження і виникає проблема 
повторного бактеріального росту в системах водопостачання. 
Станція водопостачання Йордалсватнет (рис. 1.3) знаходиться в            
















Рис. 1.3 – Схема очищення води на станції водопостачання Йордалсватнет 
(Норвегія). 
 
У технологічній схемі очищення води, яка задіяна на цій станції, 
застосовують «поліпшене» коагулювання з контактним фільтруванням, 
інтегрований контроль корозії і УФ-знезараження. Для коагулювання 
домішок води застосовують хлорид заліза, а подача діоксиду вуглецю і 
лужне фільтрування використовують для коригування рН та контролю 
корозії. Завантаження тришарового фільтра складається з антрациту, піску і 
подрібненого карбонату кальцію (мармурова крихта). 
Продуктивність станції – 1900 м3/год. До технологічної схеми 
включено шість фільтрів. На додаток до регулювання рН при коагулюванні 
водневий показник очищеної води коригують шляхом додавання гідроксиду 
натрію. Знезараження отриманої води відбувається внаслідок УФ-
опромінення. Для відпрацьованої промивної води і процесу ущільнення 
осаду використовують спеціальні фільтри. Ущільнений осад надходить через 
каналізаційний колектор на станцію очистки стічних вод. 
Станція водопостачання Скуллеруд (рис. 1.4) – це пряма фільтрувальна 
станція продуктивністю 1800 м3/год з двома паралельними лініями [204]. 






















флокулювання (два вузла) і фільтрування на тришарових фільтрах (три вузла 




Рис. 1.4 – Схема очищення води на станції водопостачання Скуллеруд (м. 
Осло, Норвегія). 
 
Флокулянт (поліакриламід) використовують як допоміжну фільтруючу 
речовину в невеликих кількостях (0,1 мг/дм3). Цей полімер також 
використовують при проведенні зворотного промивання і ущільнення осаду. 
Верхній і середній шари тришарового фільтра завантажені гранульованим 
поліетиленом різної щільності, нижній – піском. Регулювання рН та контроль 
корозії здійснюють шляхом додавання гідроксиду кальцію та діоксиду 
вуглецю. 
У цій технологічній схемі для знезараження використовують 
гіпохлорит натрію. У зв’язку з модернізацією схеми водопідготовки на 
останній стадії встановлюють УФ-знезараження. Осад після промивання 
фільтра подається через каналізаційний колектор на станцію очищення 


















































































вода усереднюється і повертається в точку забору вихідної води. Вихідні 
значення кольоровості і загального органічного вуглецю – 20-30 мг Pt/дм3 і 
3,5-5 мг С/дм3 відповідно. Кольоровість обробленої води – 2-6 мг Pt/дм3. 
Столиця Фінляндії Гельсінкі має дві станції водопостачання – 
Піткакоскі і Ванхакаупункі, на яких використовують однакові технологічні 








Рис. 1.5 – Схема очищення води на станціях водопостачання Піткакоскі и 
Ванхакаупункі (м. Гельсінкі, Фінляндія): 1 – коагулювання; 2 – 
флокулювання; 3 – відстоювання; 4 – фільтрування крізь піщаний фільтр; 5 – 
озонування; 6 – двостадійне фільтрування крізь активоване вугілля; 7 – УФ-
знезараження; 8 – РЧВ, 9 – накачування під високим тиском. 
 
Вода відбирається з р. Паіянне і транспортується 120 км тунелем до 
водоочисної станції. Гумусові речовини осаджують за допомогою сульфату 
заліза, а відділення частинок відбувається під час відстоювання і 
фільтрування через шар піску. Після регулювання рН вапняною водою 
проводять первинне знезараження озоном. 
Далі вода надходить на двостадійне фільтрування через активоване 




























речовин. Бактерії, які вимиваються з вугільного фільтра, видаляють шляхом 
УФ-знезараження. Також використовують комбінований хлор для зменшення 
бактеріального росту в розподільчій системі. Для контролю корозії у воду 
додають діоксид вуглецю, а рН регулюють за допомогою вапна. 
 
Висновки до розділу 1 
 
Для удосконалення процесів очищення води з поверхневих джерел 
водопостачання, які характеризуються високим вмістом природних 
органічних речовин, потрібно мати знання про характер ПОР, форми їх 
знаходження у воді та їх вплив на технологічні процеси водоочищення. 
Визначення величин ЗОВ, БДОВ та АОВ у воді дозволить оцінити стан її 
біологічної стабільності залежно від природи джерела водопостачання та 
зміни якості води у різні пори року. Оцінювання стану води за такими 
показниками призводить до пошуку шляхів вирішення проблеми, тобто до 
створення сучасних та модернізації існуючих технологій одержання 
біологічно стабільної води. Такий підхід особливо стосується визначення 
якості води р. Дніпро, оскільки це джерело водопостачання характеризується 
високим вмістом природних органічних речовин, більшість з яких є 
біорезистентними (в основному фульвокислоти), і суттєвою зміною якісного 
та кількісного складу води протягом усіх сезонів року. Дані щодо визначення 
форм знаходження природних органічних речовин і воді р. Дніпро, 
удосконалених технологічних процесів підготовки питної води і шляхів 
досягнення біологічної стабільності води у літературних джерелах відсутні. 
Очевидно, що у всіх випадках багатоступінчатість схем забезпечує 
більш високу якість очищення води порівняно з традиційними прийомами 
коагулювання і фільтрування. Для одержання біологічно стабільної води у 
традиційних схемах водоочищення потрібно широко застосовувати методи 




ОБ’ЄКТИ ТА МЕТОДИ ДОСЛІДЖЕННЯ 
 
2.1 Об’єкти дослідження 
 
Як об’єкти дослідження були вибрані: вода р. Дніпро, відібрана у місці 
водозабору Дніпровської водопровідної станції (м. Київ), та вода із 
резервуару чистої води, яку одержують із дніпровської води після 
проходження усіх стадій очищення, що застосовуються на ДВС. У табл. 2.1 
наведено усереднені дані щодо основних характеристик вод, що 
досліджували, протягом шести років. 
 





Кольоровість, град 28-121 16-21 
рН 6,9-7,65 6,9-7,65 




Біологічне споживання кисню, мгО/дм3 2,8-7,6 не визнач. 
Твердість, мг-екв/дм3 3,3-6,2 3,3-6,2 
Залізо (загальне), мг/дм3 0,11-0,51 0,09-0,35 
Загальний органічний вуглець, мгС/дм3 9,9-18,5 6,9-9,5 
Хлороформ, мг/дм3 відсутність 0,020-0,028 
Трихлоретилен, мг/дм3 відсутність 0,013-0,024 
 
Як сорбенти були використані активовані вугілля різних марок. Для 
проведення адсорбційних експериментів у статичних та динамічних умовах 
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було використане активоване вугілля марки КАУ. Це кісточкове активоване 
вугілля, яке отримують шляхом обробки подрібнених кісточок 
концентрованим лугом, після промивання водою обробляють гарячою 
соляною кислотою, промивають, карбонізують і активують парою. Вугілля 
КАУ використовують у фільтрах для очищення питних і стічних вод. 
Для дослідження процесу природної біорегенерації, який протікає на 
активованому вугіллі при тривалому фільтруванні водопровідної води, та 
процесу елюентної регенерації цього ж АВ були відібрані зразки 
активованого вугілля з наступних фільтрів: одношаровий фільтр, 
завантажений активним вугіллям Norit GCN 1240 (фільтри АС 4/1 і АС 4/2; 
термін експлуатації 4 роки; висота завантаження 1,63 м); двошаровий фільтр, 
перший шар якого був Silcarbon K-835 (висота 0,87 м), а другий – Filtrasorb 
400 (висота 0,63 м) (фільтр С220; термін експлуатації 1,5 року; висота 
завантаження 1,5 м); одношаровий фільтр, завантажений активним вугіллям 
Silcarbon K-835 (фільтр С260; термін експлуатації 2,5 роки; висота 
завантаження 1,4 м). Площа кожного фільтра становила 5 м2, швидкість 
фільтрування води – 8,0 ± 0,5 м/год.  
У табл. 2.2 наведено основні характеристики активованого вугілля, яке 
було використано при проведенні експериментальних досліджень. 
 













КАВ 1027 665 0,49 0,16 1015 
Silcarbon K-835 984 554 0,34 0,15 1050 
Filtrasorb 400 1044 500 0,35 0,15 1050 





2.2 Методи дослідження 
 
2.2.1 Визначення біологічно доступного органічного вуглецю 
 
Для визначення біологічно доступного органічного вуглецю 
використовували методику, описану в [10, 205–207]. У цих роботах показано, 
що при визначені БДОВ найкраще використовувати мікроорганізми зі 
станцій водопідготовки та розподільчих систем і закріплювати їх на 
неорганічних носіях. У наших експериментах для визначення БДОВ 
використовували біологічно активний пісок, відібраний зі швидких фільтрів 
Дніпровської водопровідної станції. Безпосередньо перед дослідженням 
пісок багаторазово промивали дистильованою водою до досягнення 
постійного значення вмісту ЗОВ у промивній воді (не більше 0,5 мгС/дм3). 
Після промивання по 100 г вологого біологічно активного піску поміщали в 5 
інкубаційних колб, у кожну доливали по 300 см3 води, що досліджували. 
Експеримент проводили в термокімнаті за температури 20 ± 2 °С за 
постійного аерування проби води з інтенсивністю 4 дм3/год. Повітря з 
аератора проходило через колбу Дрекселя, заповнену дистильованою водою. 
Інкубаційний період становив 7 днів. Кожен день відбирали пробу води з 
інкубаційних колб і визначали вміст ЗОВ. 
Для розрахунку БДОВ (мг/дм3) використовували формули, 
запропоновані в [18-21]: 
БДОВ = ЗОВпоч. – ЗОВмін. – ЗОВпром., 
де ЗОВпоч. – вміст ЗОВ в розчині перед інкубацією, мгС/дм
3
;  
ЗОВмін. – мінімальний вміст ЗОВ за інкубаційний період, мгС/дм
3
;  





2.2.2 Визначення асимільованого органічного вуглецю 
 
Для визначення асимільованого органічного вуглецю (АОВ) 
використовували еталонний штам-індикатор асимільованого вуглецю води 
Pseudomonas fluorescens P 17, який був отриманий з Національної колекції 
промислових і морських бактерій (NCIMB, Великобританія). Штам зберігали 
в ліофілізованому стані за температури +8°С та на скошеному м’ясо-
пептонному агарі (МПА) за кімнатної температури. Культуру пересівали 
один раз на місяць. Постановку експериментів проводили згідно зі 
Стандартними методами дослідження води та стічних вод [208] з деякими 
модифікаціями. 
Мікробіологічне визначення АОВ у пробах води рекомендується 
проводити, використовуючи штам P. fluorescens P 17, який вирощують на 
водопровідній воді, так як вважається, що вона лімітована за вуглецем. В 
Україні водопровідна вода часто містить значні кількості вуглецю, тому вона 
не придатна для приготування посівного матеріалу. У зв’язку з цим ми 
готували посівний матеріал на середовищі наступного складу (в г/дм3): 
K2HPO4 – 0,171; NH4Cl – 0,767; KNO3 – 1,444; NaCl – 0,1; MgSO4 – 0,1. Для 
приготування розчину використовували деіонізовану воду. 
Експеримент проводили в посуді, обробленому таким чином, щоб 
звести до мінімуму вміст вуглецю на його поверхні. Для цього 
використовували скляний посуд зі шліфами, пробірки закривали 
спеціальними металевими пробками, флакони з темного скла ємністю 50 см3 
загвинчували алюмінієвими пробками. Посуд обробляли детергентами, 
промивали гарячою водою та 0,1 н розчином соляної кислоти. Потім по три 
рази ополіскували спочатку дистильованою, а потім деіонізованою водою, 
після чого стерилізували. Флакони, піпетки та пробірки з металевими 
кришками додатково витримували в сушильній шафі протягом 180 хвилин за 
температури +350оС. 
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У роботі використовували такі реактиви: розчин ацетату натрію – 400 
мгС/дм3; розчин тіосульфату натрію – 13,2 мг/дм3; фізіологічний розчин – 8,5 
г/дм3. Усі реактиви готували на деіонізованій воді та стерилізували. У 
результаті спеціально проведених дослідів було встановлено, що штам-
індикатор P. fluorescens P 17 росте однаково, як на запропонованому в [208] 
середовищі R2A, так і на МПА. Тому всі дослідження проводили на 
останньому. 
Приготування посівного матеріалу для визначення АОВ відбувалось 
наступним чином. У кожен з чотирьох флаконів наливали по 50 см3 розчину 
солей та стерилізували. У два флакони додавали розчин ацетату натрію 
таким чином, щоб кінцева концентрація асимільованого вуглецю ацетату 
становила 100 мкг/см3. На МПА вирощували добову культуру штаму P. 
fluorescens P 17 і з неї готували суспензію на стерильному фізіологічному 
розчині, що містить 500 млн. клітин у 1 см3 за стандартом Мак-Ферлайна. 
Шляхом серійних розведень отримували 250000 кл/см3. У кожен флакон 
вносили по 100 мкл такої суспензії. Флакони інкубували протягом 10 діб за 
температури +20оС. Потім з вмісту кожного флакону готували десятикратні 
розведення. Проби з разведеннями 10-3 та 10-4 в кількості 0,1 см3 висівали на 
МПА в чашки Петрі. Кожну пробу висівали на 3-5 чашок, які інкубували за 
температури +20оС протягом трьох діб, після чого підраховували кількість 
колоній, що виросли – колонієутворюючих одиниць (КУО). Культуру, 
вирощену на сольовому середовищі з ацетатом, зберігали за температури 
+8
оС та використовували у якості посівного матеріалу для визначення АОВ, 
періодично перевіряючи титр культури у флаконі. Приріст штаму P. 
fluorescens P 17 на ацетаті та вміст АОВ розраховували за формулами, 
наведеними в [208]. 
Наступним кроком у визначені АОВ була постановка безпосередньо 
визначення АОВ. Для цього у флакони вносили по 50 см3  свіжевідібраної 
відфільтрованої води. Туди ж додавали по 0,1 см3 розчину тіосульфату 
натрію для нейтралізації дезінфектантів, які можуть знаходитися у воді. 
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Флакони закривали пробками та пастеризували на водяній бані за 
температури +70оС протягом 30 хвилин. Проби охолоджували та 
інокулювали посівним матеріалом штаму P. fluorescens P 17 до концентрації 
500 КУО/см3. Посіви витримували за температури +20оС протягом 10 діб. 
Для проб з кожного флакону проводили десятикратні розведення. З 
розведень 10-3, 10-4 та 10-5 висівали по 0,1 см3 в чашки Петрі. Посіви 
витримували в термостаті за температури +20оС протягом 3 діб. Після цього 
підраховували кількість колоній, що виросли, та визначали вміст АОВ у 




 х 1000, 
де N – кількість КУО P. fluorescens P 17, які виросли на зразку води, що 
досліджується (у 1 см3), КУО/см3;  
n – приріст P. fluorescens P 17 на ацетаті, розрахований на 1 мкг 
вуглецю ацетату, мкг ацетат-С/дм3. 
 
2.2.3 Визначення загального мікробного числа 
 
Оцінку мікробіологічного забруднення активованого вугілля 
здійснювали за результатами визначення загального мікробного числа (ЗМЧ), 
вираженого у колонієутворюючих одиницях (КУО) на 1 г вугілля.  
Визначення проводили наступним чином. Наважку 1-2 г вугілля 
переносили стерильно у колбу, заливали 25-50 см3 розчину Рінгера (розчин 
Рінгера містить 8,6 г NaCI, 0,33 г CaCI2, 0,3 г KCI в 1 дм
3
 води), щільно 
закривали і струшували протягом 40 хв на апараті Шюттеля. Через 2 хв 
відстоювання розчин декантували та перемішували. Стерильно 1 см3 змиву 
вносили у чашку Петрі, туди ж стерильно доливали 10-15 см3 розплавленого 
живильного м’ясо-пептонного агару (МПА) з температурою до 50 С, 
перемішували і після охолодження поміщали у термостат за 37 С. Через 18-
24 години підраховували кількість утворених колоній (КУО). Згідно з 
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вимогами нормативів на одній чашці Петрі можна достовірно підрахувати до 
300 колоній. У разі перевищення нормативної межі дослідження виконували 
з відповідним розведенням змивів. 
 
2.2.4 Інструментальні методи дослідження 
 
Концентрацію загального органічного вуглецю (у мг С/дм3) визначали 
методом каталітичного спалювання за 800°С на приладі Shimadzu TOC-V 
CSN (Японія). 
Хроматографічні характеристики та розподіл фульвокислот за 
молекулярними масами досліджували шляхом застосування ексклюзивної 
хроматографії (high performance size exclusion chromatography – HPSEC), 
використовуючи УФ-детектор за 254 і 220 нм, на DIONEX DX-500 
Chromatography System (Tosoh Corporation, Japan). Метод детально описаний 
в [10]. 
Визначення UV254 проводили на двопроменевому спектрофотометрі 
Unico 4802 при довжині хвилі λ = 254 нм, використовуючи кварцову кювету з 
l = 1см. 




SUVA 254        (дм3/м · мг) [38]. 
Кольоровість води визначали фотометричним методом з 
використанням біхромат-кобальтової шкали згідно з [209]. Вимірювання 
оптичної густини проводили на фотоелектричному калориметрі КФК-2МП. 
Хімічне споживання кисню визначали фотометрично за допомогою 
установки виробництва компанії HACH, що складається з фотометра 
(DR/890), термостата (DRB 200) та набору кювет з реактивом для визначення 
ХСК. 
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Визначення концентрації тригалогенметанів проводили 
газохроматографічним методом на хроматографі „Цвет-500” з 
електронозахватним детектором (GC-TCD). 
 
2.2.5 Озонування води 
 
Озонування води проводили за допомогою генератора озону 
періодичної дії. Схема установки для озонування води наведена на рис. 1. 
 
Рис. 2.1 Схема установки для озонування води: 1 – компресор; 2 – осушувач 
повітря з індикаторним силікагелем; 3 – генератор озону; 4 – реактор 
(барботажна колона); 5 – датчик концентрації озону; 6 – колба Дрекселя з 
йодидом калію; 7 – колба Дрекселя з активованим вугіллям; 8 – газовий 
лічильник. 
 
Озонування води проводили таким чином: 6 дм3 води обробляли озоно-
повітряною сумішшю. Воду озонували, пропускаючи 10, 20, 30, 40, 50, 70 і 
90 дм3 озоно-повітряної суміші, що відповідало дозам озону 1,0; 1,7; 2,4; 3,0; 




2.2.6 Коагулювання та хлорування води 
 
Коагулювання проводили з використанням сульфату алюмінію за 
методикою, описаною в [11]. Дозу коагулянту розраховували на безводний 
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Al2 (SO4)3. Хлорування проводили хлорною водою згідно з методикою, 
описаною в [210]. 
 
2.2.7 Визначення йодного числа 
 
Йодне число визначали згідно з міжнародним стандартом DIN 53241-
1:1995 [211]. 
Йодне число – це кількість йоду (в мг), яку може адсорбувати 1г 
вугілля із розбавленого водного розчину йоду. Залишкова рівноважна 
концентрація йодного розчину повинна бути 0,02 н. У разі отримання 
залишкових концентрацій в межах 0,07–0,03 н користуються корегувальними 
коефіцієнтами. Вважається, що за рівноважної концентрації 0,02 н йод 
адсорбується моношарово. 
 
2.2.8 Визначення структурно-сорбційних характеристик АВ 
 
2.2.8.1 Вивчення адсорбції в статичних умовах 
 
Для вимірювання адсорбції наважки сорбенту механічно струшували з 
розчинами адсорбтиву за постійної температури + 20оС на спеціальному 
апараті для струшування. Якщо наважка сорбенту мала постійну величину, 
то застосовували розчини адсорбтиву змінної концентрації, і, навпаки, якщо 
наважки були змінними, то концентрація розчину, який заливається у 
ємність, була постійною. Залежно від поставленого завдання та отримання 
бажаних результатів застосовували обидва варіанти вимірювання адсорбції. 
Час, необхідний для досягнення адсорбційної рівноваги, визначали у 
спеціальній серії кінетичних дослідів. Адсорбційна рівновага в системах 
активне вугілля – природні органічні речовини встановлювалась протягом 14 
діб. Після досягнення адсорбційної рівноваги сорбент відокремлювали від 
рівноважного розчину центрифугуванням або фільтруванням через скляний 
 67 
фільтр. Перші порції фільтрату відкидали. Концентрацію рівноважних 
розчинів визначали відповідним даному адсорбтиву методом. 








де вихC  – вихідна концентрація розчину, мг С/дм
3
;  
рівнС  – рівноважна концентрація розчину, мг С/дм
3
;  
V  – об’єм розчину, який використовується у досліді, см
3
;  
m  – наважка сорбенту, г. 
Існує декілька методів математичного виразу ізотерм адсорбції, що 
розрізняються моделями, використаними для опису процесу адсорбції [212]. 
Модель Ленгмюра 







де b – константа для даної пари адсорбент-адсорбат (відношення констант 
швидкостей десорбції та адсорбції), що чисельно дорівнює концентрації 
адсорбату, за якої зайнято половину активних центрів, і залежить від енергії 
адсорбції та температури;  
am –ємність моношару. 











де a∞ – питома адсорбція; 
С – рівноважна концентрація. 
Лінійна форма рівняння Ленгмюра є рівнянням прямої. За цією 
залежністю визначають граничну кількість адсорбованої речовини. 
Експериментальне визначення a∞ дозволяє розрахувати питому поверхню 
адсорбенту Sп: 
Sп = a∞ NA W, 
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де NA – стала Авогадро;  
W – площа, яка припадає на одну молекулу адсорбату в мономолекулярному 
шарі. 
Модель Фрейндліха 
За середніх ступенів покриття поверхні адсорбента певним адсорбатом 
може бути застосоване емпіричне рівняння Фрейндліха: 
a = kF  С
1/n
, 
де a – величина адсорбції,  
С – рівноважна концентрація цільового адсорбату;  
kF та 1/n – константи, які визначаються з графіка.  
Модель Дубініна-Радушкевича 
Для оцінки адсорбційного об’єму пор активованого вугілля була 
використана модель Дубініна-Радушкевича. У [215] показано, що рівняння 
Дубініна-Радушкевича підходить для описання ізотерм адсорбції багатьох 
органічних речовин з водних розчинів у широкій області заповнення, аж до 













    
 
, 
де a – величина адсорбції;  
V
*
 – молярний об’єм адсорбату;  
Vа – об’єм пор пористого простору адсорбенту;  
R – універсальна газова стала;  
T – абсолютна температура;  
E – характеристична енергія адсорбції;  
Cs – розчинність речовини;  
Cр – рівноважна концентрація неіонізованих молекул адсорбату, що 
приблизно дорівнює активності молекул у розчині. 
Всі експериментальні дані в заданих координатах розміщуються на 
прямій, що відтинає на осі ординат величину aVlg . 
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t-метод де Бура 
Структурно-адсорбційні характеристики зразків АВ були визначені за 
t-методом також з використанням п-хлораніліну [212. Застосування цього 
методу правомірне за умови, що ізотерми адсорбції на стандартному та 
сорбенті, що досліджується, є подібними. У основу методу покладено 
припущення, що середньостатистичні товщини адсорбційного шару на 
стандартному адсорбенті та адсорбенті, що досліджується, за рівних 
відносних рівноважних концентрацій (С/Сs) однакові. Тоді залежність об’єму 
адсорбованої речовини від відносної концентрації є єдиною для всіх 
сорбентів однакової хімічної природи. Універсальна крива t=f(С/Сs) 
розраховується із ізотерми стандартного адсорбату на стандартному 






де а – питома адсорбція;  
V
*
 – молярний об’єм адсорбату;  
Sa – питома поверхня графітованої сажі. 
Кінцеве рівняння, що дозволяє оцінити об’єм мікропор Vмі невідомого 










*  , 
де Vмі – об’єм адсорбату, який адсорбовано у мікропорах;  
Sмe – питома поверхня супермікро- та мезопор;  
ab – питома адсорбція стандартного адсорбату на стандартному сорбенті;  
Sa,b – питома поверхня стандартного сорбенту. 
 
Метод «умовного компоненту» 
Величину зміни вільної енергії адсорбції Гіббса сорбатів на АВ 
визначали за методом «умовного» компоненту, описаним в [212].  
 70 



























де Va – граничний адсорбційний об’єм сорбенту;  
ai – специфічна адсорбція компоненту «i»;  
φi – коефіцієнт;  
Vm,i – молярний об’єм компоненту «i»;  
VH2O – молярний об’єм води;  
Сi – рівноважна концентрація компоненту «i». 
Представивши ізотерму “умовного” компонентув координатах Vа/aі – 
10
3
/Cі, де аі і Сі – специфічна адсорбція та рівноважна концентрація в 
одиницях ЗОВ та одиницях ЗОВ/дм3, відповідно, визначали константу 
адсорбційної рівноваги Кі за котангенсом нахилу лінійної ділянки ізотерми. 
У області низьких концентрацій компоненту “i” у водному розчині φi 
приблизно дорівнює одиниці. Величину зміни вільної енергії адсорбції 
Гіббса (–ΔG0a) знаходили за рівнянням: 
– oaG  =R T lnKi , 
де R – універсальна газова стала;  
T – абсолютна температура. 
 
2.2.8.2 Вивчення адсорбції у динамічних умовах 
 
При очищенні води адсорбцією у динамічних умовах адсорбенти 
використовували для завантаження колонок або фільтрів. Адсорбційна 
ємність адсорбенту в динамічних умовах наближається до адсорбційної 
ємності його у статичних рівноважних умовах за правильно обраних умов 
проведення процесу. Захисна дія шару адсорбенту, що характеризує його 
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активність відносно речовини, яка вилучається, визначається динамічною 
активністю шару адсорбенту, яка залежить від природи речовини, що 
адсорбується, й адсорбенту, швидкості фільтрування та концентрації 
речовини, що адсорбується [213]. Досліджувану воду, що містить органічні 
речовини, пропускали через скляні колони із завантаженням зі спеціально 
підготовленого певного адсорбенту. Висоту шару адсорбенту визначали 
згідно з вимогами фірм-виробників. Об’ємну швидкість фільтрування води V 
розраховували за формулою: 
V = WS1,66, 
деW – лінійна швидкість фільтрування води;  
S – площа поперечного перерізу колони;  
1,66 – коефіцієнт перерахунку на справжню швидкість фільтрування. 
Фільтрат збирали порціями та визначали концентрацію органічної 
речовини у кожній порції. За отриманими експериментальними даними 
будували графік в координатах концентрація – об’єм профільтрованої води, 
за яким розраховували адсорбційну ємність фільтра до проскоку органічних 
речовин і повну динамічну ємність фільтра. Адсорбційна ємність фільтра до 












де вихC  – вихідна концентрація органічної речовини;  
прV  – об’єм фільтрату до проскоку органічних речовин;  
m  – наважка сорбенту;  
10
2
 та 103 – відповідно коефіцієнти перерахунку міліграмів у грами і у 
відсотки. 












де S  – площа фігури, обмежена кривою. 
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2.2.9 Регенерація біологічно активного вугілля 
 
Ефективність фільтрування розчинів органічних речовин через БАВ 
доцільно оцінювати зіставленням величин статичної рівноважної і 
динамічної адсорбційних ємностей вугілля. Динамічна адсорбційна ємність 
вугілля звичайно нижча, ніж величина статичної рівноважної адсорбції, 
виходячи з кінетичних і динамічних умов процесу, якщо тільки немає 
супутніх біодеструкційних процесів. Порівняння динамічної й статичної 
ємностей адсорбенту дозволяє оцінити внесок біодеструкційного компонента 
у кумулятивний ефект. Перевищення динамічної адсорбційної ємності над 
статичною обумовлено біорегенерацією АВ. 
Додаткову регенерацію відпрацьованого БАВ проводили наступним 
способом: 
 Обробка водою. Наважку висушеного вугілля (1 г) заливали 
послідовно трьома порціями води об’ємами 20, 20 і 10 см3 відповідно й 
струшували кожну порцію на апараті для струшування протягом 1 години. 
 Обробка розчином гідроксиду натрію. Наважку висушеного вугілля 
(1 г) заливали послідовно трьома порціями 4%-ного розчину NaOH об’ємами 
20, 20 і 10 см3 відповідно й струшували кожну порцію на апараті для 
струшування протягом 1 години. 
Структурно-адсорбційні властивості кожного зразка вугілля (після 
природної регенерації, промивання водою, промивання розчином гідроксиду 
натрію) визначали за адсорбцією азоту та п-хлораніліну. 
 
2.2.10 Математична модель 
 
Моделювання процесу шляхом побудови двофакторних центральних 
композиційних ортогональних планів другого порядку здійснювали згідно з 
методом, описаним в [214] у середовищі MathCad. 










де i, j – номери факторів експерименту; 
xi, xj – значення факторів для конкретних дослідів; 
bi, bij, bii – коефіцієнти регресії. 


























































YXXXB TT , 
де ХТ – транспонована ортогональна матриця планування експерименту; 
0b   – вільний член, який визначається після ортогоналізації плану; 
Y – матриця функції відгуку. 
Вільний член b0: 
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де ix  – середнє значення фактора; 
yu – значення функції відгуку для конкретного досліду u; 
u – номер досліду; 
N – кількість дослідів. 
Сумування від u=1 до N: 
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де ix   – значення фактору, що відповідає впливу квадрату фактору хі на 
значення функції відгуку;  
xiu – значення фактору і для досліду u; 
xju – значення фактору j для досліду u; 
iux  – значення фактору, що відповідає впливу квадрату фактору хі на 
значення функції відгуку для конкретного досліду. 
Дисперсії приймаються однорідними за розрахунками повного 




















де N0 – кількість дослідів у центрі плану; 
k – номер досліду в центрі плану; 
ky0  – значення функції відгуку в центрі плану; 
0y  – середнє значення функції відгуку в центрі плану. 































































































t  , 
Умовою значимості коефіцієнтів є: 
 fqtt Tip , , 
 fqtt Tij p , , 
 fqtt Tii p , , 
де tT(q,f) – табличне значення критерію Стьюдента для рівня значимості q та 
ступеню свободи f. 
Усі незначимі коефіцієни відкидаються, і подальша побудова 
математичної моделі ведеться з урахуванням тільки значимих коефіцієнтів. 












22 ~1 , 
де l – число членів у рівнянні, що залишились. 






F адp  , 
Умовою адекватності є: 
 0,, ffqFF адTp  , 
де FT – табличне значення критерію Фішера 
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РОЗДІЛ 3 
СЕЗОННІ ЗМІНИ ХАРАКТЕРИСТИК ПРИРОДНИХ ОРГАНІЧНИХ 
РЕЧОВИН У ВОДІ Р. ДНІПРО 
 
3.1. Сезонні зміни вмісту природних органічних речовин у воді р. 
Дніпро 
Як об’єкти дослідження були визначені вода р. Дніпро в місці 
водозабору Дніпровської водопровідної станції на I-му підйомі (далі ця вода 
позначена В1) і вода після всіх стадій очищення, передбачених на ДВС, з 
резервуара чистої води – РЧВ (далі ця вода позначена В2). 
Було визначено молекулярно-масовий розподіл ФК, виділених з 
дніпровської води, шляхом застосування ексклюзивної хроматографії, 
використовуючи УФ-детектор за 254 і 220 нм. На рис. 3.1 наведені 
залежності поглинання ФК в ультрафіолетовій області від часу утримання tR. 
З літературних даних [10] відомо, що в залежності від величини 
молекулярної маси для водних фульвокислот характерні наступні величини 
часу утримання: tR = 8,5-10,8 хв відповідає М.м. 3500-1000 Дa; tR = 10,8-11,3 
хв - М.м. = 1000-500 Дa; tR = 11,3-12,3 хв - М.м. = 500-300 Дa; tR = 12 ,3-13,6 











Рис. 3.1 – Залежність поглинання ФК в ультрафіолетовій області від часу 
утримання: — – за λ=220 нм; ─  – за λ=254 нм. 
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На рис. 3.2 показано, що для дніпровских фульвокислот характерні 
чотири фракції з максимумами за 140; 270; 450; 640 Да. Найбільший вміст у 










 Рис. 3.2 – Молекулярно-масове разподілення ФК з води р. Дніпро: — – за 
λ=220 нм; ─  – за λ=254 нм. 
 
Відомо, що часто для характеристики ПОР використовують розподіл 
на гідрофільну та гідрофобну фракції. Можна очікувати, що переважна 
присутність в дніпровській воді ФК обумовлює переважання гідрофільної 
фракції у складі ПОР дніпровської води внаслідок того, що ФК містять у 
своєму складі 12% фенольних груп, 49% суми аліфатичних і вуглеводневих 
гідроксильних груп, 15 і 24% аліфатичних й ароматичних карбоксильних 
груп [215]. Для підтвердження цього припущення визначено величини ЗОВ, 
UV254, SUVA та кольоровості у зразках води, які були відібрані в точці 
водозабору ДВС і на виході з очисних споруд, з грудня 2010 р. до березня 
2014 р. Отримані дані наведено на рис. 3.3–3.6. Спостереження та аналіз 
зразків води проводили до 2016 р. включно, а на рис. 3.3–3.6 наведено лише 
дані, які опубліковано у наукових літературних джерелах. Слід відмітити, що 
основні тенденції зміни величин ЗОВ, UV254, SUVA та кольоровості 
залишаються такими самими протягом усього часу спостереження. 
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Аналогічний підхід використано і до інших даних (БДОВ, АОВ), одержаних 
за період спостереження, і які наведено нижче. 
Як видно з рис. 3.5, величина SUVA коливалася в межах 2,8-3,6 
дм3/(м∙мг). Збільшення SUVA в лютому обумовлене підвищенням величини 
UV254 і зниженням вмісту ЗОВ в цей час. Зростання величини UV254 свідчить 
про підвищення вмісту у воді ароматичних сполук і речовин, що містять 
хромофорні групи. 
 
Рис. 3.3 – Зміна величин ЗОВ у дніпровскій воді з грудня 2010 р. до березня 
2014 р.:□ – В1; ■ –В2. 
 
 
Рис. 3.4 – Зміна величин UV254 у дніпровскій воді з грудня 2010 р. до березня 
2014 р.:□ – В1; ■ –В2. 
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Рис. 3.5. Зміна величин SUVA у дніпровскій воді з грудня 2010 р. до березня 
2014 р.:□ – В1; ■ – В2. 
 




Рис. 3.6 – Зміна кольоровості (К) дніпровскої води з грудня 2010 р. до 
березня 2014 р.: □ – В1; ■ – В2. 
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Рис. 3.7 – Залежність кольоровості дніпровскої води від вмісту загального 
органічного вуглецю з грудня 2010 р. до березня 2014 р.:● – В1; ○ – В2. 
 
Як видно з рис. 3.8, кореляція між UV254 та ЗОВ має чітко виражену 
пропорційну залежність для В1 (R2=0,91) та В2 (R2=0,66). 
 
 
Рис. 3.8 – Кореляція між показникамии UV254 та ЗОВ для води р. Дніпро (дані 
2010–2014 рр.): ● – В1; ○ – В2. 
 
Як видно з рис. 3.3-3.5, у дніпровській воді в районі водозабору ДВС до 
складу ПОР входять як гумусові, так і негумусові сполуки (SUVA 2,8-3,6), і 
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ступінь видалення їх в процесі коагулювання в грудні 2010 р. - березні      
2014 р. коливається в межах 21,6-42,4 % (табл. 3.1). 
 
Таблиця 3.1 – Видалення ПОР з дніпровскої води з грудня 2010 р. до березня 
2014 р. за показниками кольоровості, ЗОВ, UV254 та SUVA 
Місяць Ступінь видалення, % 
Кольоровість ЗОВ UV254 SUVA 
Грудень 2010 65,0 21,0 43,2 28,1 
Січень 2011 75,4 32,4 59,2 39,7 
Лютий 2011 74,3 33,3 60,3 39,0 
Березень 2011 65,7 34,5 61,1 37,9 
Травень 2011 77,9 42,7 72,3 36,6 
Червень 2011 75,6 49,7 66,9 34,3 
Серпень 2011 80,9 47,1 65,8 35,3 
Вересень 2011 68,4 29,0 49,8 29,3 
Листопад 2011 65,2 26,7 50,8 32,9 
Січень 2012 75,0 36,2 58,9 35,6 
Березень 2012 69,6 51,1 67,3 33,1 
Травень 2012 80,5 59,1 72,3 32,3 
Липень 2012 80,9 49,2 64,1 29,3 
Вересень 2012 74,7 42,9 64,9 38,7 
Листопад 2012 66,7 27,7 51,0 32,2 
Грудень 2012 64,0 27,6 53,5 35,7 
Січень 2013 74,6 34,4 57,7 35,5 
Лютий 2013 72,5 43,3 59,2 28,1 
Березень 2013 68,9 50,2 65,4 30,4 
Квітень 2013 79,7 43,0 63,9 36,6 
Травень 2013 85,0 59,0 74,4 37,5 
Червень 2013 83,8 47,8 68,8 40,2 
Липень 2013 79,6 46,1 61,6 28,7 
Серпень 2013 81,1 39,5 61,7 36,8 
Вересень 2013 75,3 35,8 50,8 23,3 
Жовтень 2013 70,4 43,6 58,0 25,5 
Листопад 2013 62,5 26,0 43,1 23,2 
Грудень 2013 63,2 19,5 36,9 21,6 
Січень 2014 76,1 33,8 61,0 41,1 
Лютий 2014 73,5 32,7 61,3 42,4 
Березень 2014 64,2 35,0 61,6 41,0 
 
Для дніпровської води в районі водозабору ДВС чіткої залежності 
ефективності коагуляційного очищення води від величини SUVA не 
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спостерігається. Судячи з величини SUVA (2,8-3,6), до складу ПОР входять 
переважно гідрофільні сполуки і деяка кількість гідрофобних. У процесі 
коагулювання, як і слід було очікувати, видаляються переважно гідрофобні 
сполуки ароматичного характеру, що видно з рис. 3.5 за зменшенням SUVA в 
РЧВ і з табл. 3.1 за зниженням показника UV254. Таким чином, високої 
ефективності видалення ПОР переважно гідрофільного характеру і з відносно 
низькою молекулярною масою за існуючого набору технологічних процесів 
водопідготовки отримати не представляється можливим. 
Різницю в ефективності видалення ПОР в процесі коагулювання в 
зимові місяці 2010-2011 рр. обумовлено неоднаковим вмістом ЗОВ у воді та 
якісним складом його компонентів. 
Досить високий ступінь видалення ЗОВ у травні 2013 р. за відносно 
низької його абсолютної величини в цей час і зростання SUVA до 3,3 
свідчить про збільшення у воді частки гідрофобних ароматичних сполук. 
Зміни вмісту ЗОВ, кольоровості та SUVA у воді р. Дніпро обумовлені 
сезонними явищами. Зменшення цих показників у березні та листопаді 
пов’язано з весняними та осінніми повенями, а максимальні річні показники 
– зі зменшенням підземного водообміну і активним ростом фіто- та 
зоопланктону. 
 
3.2. Сезонні коливання вмісту різних форм органічного вуглецю у 
дніпровській воді та їх зміна у процесах водопідготовки 
 
Визначення ЗОВ, БДОВ і АОВ були проведені з грудня 2010 р. до 
березня 2014 р. у вихідній воді, відібраній у місці водозабору на I-му підйомі, 
і воді, що пройшла всі стадії очищення, передбачені на ДВС. На рис. 3.9-3.10 
наведені гістограми зміни величин ЗОВ та БДОВ у водах, що 




Рис. 3.9 – Зміна величин ЗОВ (□) та БДОВ (■) у зразках води В1 з грудня 
2010 р. до березня 2014 р. 
 
 
Рис. 3.10 – Зміна величин ЗОВ (□) та БДОВ (■) у зразках води В2 з грудня 
2010 р. до березня 2014 р. 
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З квітня до липня 2013 р. спостерігалося поступове збільшення ЗОВ і 
зростання величин UV254 з квітня до червня 2013 р. Частка БДОВ при цьому 
була в межах 20,6-22,7 %. 
Зменшення ЗОВ, UV254 (рис. 3.3 – 3.4) та частки БДОВ (рис. 3.9) у 
серпні та вересні 2013 р. призводить до істотного зниження ступеня 
вилучення ЗОВ. Таким чином, аналіз наведених даних дозволяє припустити, 
що ефективність вилучення ЗОВ у процесах коагулювання-відстоювання-
фільтрування найкраще корелює зі зміною величини UV254 – чим вона вища, 
тим більший ступінь видалення ЗОВ. Чітко вираженої кореляції між часткою 
БДОВ і ступенем видалення ЗОВ не спостерігається. 
У таблиці 3.2 наведено дані щодо зменшення частки БДОВ у 
дніпровській воді до та після її обробки. 
Наявність таких відмінностей між різними зразками води може бути 
віднесена до змін якісного складу ПОР у різні періоди року, обумовлених 
змінами розподілу за молекулярними масами, ступеня гідрофільності-
гідрофобності, густини заряду і складу функціональних груп. 
Відомо, що коагулянти найбільш ефективно видаляють гідрофобні 
компоненти ПОР і гірше гідрофільні. Безсумнівно, біологічно доступний 
органічний вуглець є більш гідрофільною фракцією ЗОВ з меншою 
молекулярною масою, ніж інші фракції. Тому залежність, що спостерігається 
у табл. 3.2 цілком закономірна. Відсутність такої залежності ефективності 
зниження ЗОВ від частки БДОВ пов’язано, ймовірно, з тим, що видалення 
ПОР (в одиницях ЗОВ) обумовлено декількома механізмами: нейтралізацією 
заряду колоїдних частинок, комплексоутворенням-осадженням розчинної 
фракції та адсорбцією її на флокулах, що осаджуються і гідроксиді алюмінію 
[4, 8]. Кореляція, що спостерігається між зміною UV254 і ступенем видалення 
ЗОВ дозволяє припустити, що визначальним у даному процесі коагулювання 
є і адсорбція ароматичних сполук фракцій фульвокислот (ФК), що 
переважають у дніпровській воді. ФК обумовлюють більшу частину заряду 
ПОР, яка має найбільший вплив на протікання коагулювання. 
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% від ЗОВ 
Грудень 2010 0,91 10,1 0,12 1,4 86,8 
Січень 2011 0,90 6,8 0,20 2,2 77,8 
Лютий 2011 0,90 6,3 0,20 2,0 77,8 
Березень 2011 0,94 5,8 0,15 1,4 84,0 
Травень 2011 1,47 9,0 0,17 1,8 88,4 
Червень 2011 2,30 14,1 0,20 2,4 91,3 
Серпень 2011 1,43 8,4 0,50 5,5 65,0 
Вересень 2011 1,11 8,9 0,10 1,1 91,0 
Листопад 2011 0,52 4,6 0,00 0,0 100,0 
Січень 2012 0,90 6,9 0,26 3,1 71,1 
Березень 2012 1,05 7,3 0,14 2,0 86,7 
Травень 2012 2,51 14,8 0,11 1,6 95,6 
Липень 2012 3,73 21,1 0,53 5,9 85,8 
Вересень 2012 2,14 14,3 0,00 0,0 100,0 
Листопад 2012 1,32 13,1 0,10 1,4 92,4 
Грудень 2012 2,70 22,9 0,45 5,3 83,3 
Січень 2013 2,38 19,3 0,10 1,2 95,8 
Лютий 2013 2,09 16,0 0,67 9,0 67,9 
Березень 2013 2,74 19,2 0,14 2,0 94,9 
Квітень 2013 3,8 22,7 0,51 5,3 86,6 
Травень 2013 4,01 22,3 0,10 1,4 97,5 
Червень 2013 4,12 22,7 0,80 8,5 80,6 
Липень 2013 3,78 20,6 0,16 1,6 95,8 
Серпень 2013 2,63 15,9 0,63 6,3 76,0 
Вересень 2013 1,94 13,4 0,18 1,9 90,7 
Жовтень 2013 1,16 9,4 0,00 0,0 100,0 
Листопад 2013 0,98 9,6 0,15 2,0 84,7 
Грудень 2013 0,95 9,5 0,14 1,7 85,3 
Січень 2014 1,00 7,7 0,10 1,2 90,0 
Лютий 2014 0,97 6,9 0,10 1,1 89,7 
Березень 2014 0,99 6,2 0,15 1,4 84,8 
 
Для біологічної стабільності води дуже важливо оцінити рівень вмісту 
АОВ у дніпровській воді до та після її обробки. У таблиці 3.3 наведені дані 
щодо зміни вмісту АОВ у зразках води В1 та В2 у різні періоди року. 
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Таблиця 3.3 – Зміна вмісту асимільованого органічного вуглецю в 
дніпровській воді до та після обробки 
Місяць відбору 
проби 
Асимільований органічний вуглець, мкг ацетат-С/дм3 
В1 В2 Ступінь зниження АОВ, % 
Березень 2011 162 49 69,8 
Червень 2011 252 58 77,0 
Вересень 2011 645 51 92,1 
Листопад 2011 258 69 73,3 
Січень 2012 101 34 66,3 
Березень 2012 193 56 71,0 
Травень 2012 417 175 58,0 
Липень 2012 694 147 78,8 
Вересень 2012 603 105 82,6 
Листопад 2012 505 75 85,1 
Лютий 2013 468 60 87,2 
Квітень 2013 407 173 57,5 
Червень 2013 651 126 80,6 
Серпень 2013 713 122 82,9 
Жовтень 2013 349 101 71,1 
Грудень 2013 182 54 70,3 
Лютий 2014 135 27 80,0 
 
Як видно з таблиці 3.3, вміст АОВ у необробленій дніпровській воді 
досить високий і стан води далекий від біологічно стабільного. Це може 
зумовити обростання споруд підготовки води до стадії коагулювання. Після 
всіх стадій очищення, передбачених на ДВС, ступінь зниження АОВ досить 
високий і стан води в деяких випадках може бути оцінений як біологічно 




3.3 Вплив природних органічних речовин на утворення 
тригалометанів при знезараженні води 
 
Для дніпровської води з її специфічними особливостями, а саме 
високим вмістом ПОР, переважанням у їх складі фульвокислот і середнім 
значенням SUVA, дослідження щодо впливу параметрів ЗОВ, UV254, SUVA 
на кількість продуктів хлорування, які виникають, у літературі відсутні. 
Метою цієї частини роботи було дослідження впливу параметрів ЗОВ, UV254, 
SUVA на кількість побічних продуктів хлорування, які виникають у різні 
сезони року, для оцінки можливості використання цих параметрів як 
критеріїв передбачення утворення ТГМ і подальшого коректування 
технологічних параметрів процесів водопідготовки на цій основі. 
Як об’єкт дослідження було вибрано воду р. Дніпро у районі 
водозабору Дніпровської водопровідної станції у двох точках відбору проб: у 
ковші водозабору до прехлорування води і в резервуарі чистої води після 
коагулювання, відстоювання, фільтрування і постхлорування. 
Зразки води було проаналізовано на вміст органічного вуглецю за 
параметрами ЗОВ, UV254, SUVA і на вміст побічних продуктів хлорування у 
резервуарі чистої води. У всіх досліджуваних пробах наявність бромовмісних 
органічних речовин не було виявлено. Концентрація чотирихлористого 
вуглецю у всіх зразках води була нижчою за 1 мкг/дм3. Тому наявність 
побічних продуктів хлорування у пробах води відстежували за 
концентраціями хлороформу і трихлоретилену. 
Для дніпровської води характерними є середні значення величин SUVA 
і досить високий вміст загального органічного вуглецю, що свідчить про 
наявність у воді як гідрофобних, так і гідрофільних сполук гумусового і 
негумусового характеру. 
При водопідготовці на Дніпровській водопровідній станції 
застосовують процеси коагулювання, відстоювання і фільтрування. При 
цьому у процесах водопідготовки найбільший ступінь видалення ПОС 
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спостерігається за параметром UV254, що характеризує ефективне вилучення 
ароматичних гідрофобних сполук, що є основними прекурсорами утворення 
ТГМ. При цьому ступінь зниження величини UV254 не завжди корелює зі 
зниженням величини SUVA і ЗОВ. 
Залежність зміни вмісту хлороформу і трихлоретилену в очищеній воді 
РЧВ від початкових концентрацій ЗОВ і величин UV254 і SUVA представлено 
на рис. 3.12-3.13. На точках кривих цих малюнків вказані діапазони 
коливання представлених величин протягом літніх місяців, оскільки для 
цього періоду характерною є найбільша кількість ПОР у воді. Згідно із 
середньостатистичними розрахунками показників ЗОВ, UV254 та 
кольоровості за період 2010-2014 рр. на 1 мгС ЗОВ припадає 0,175-0,180 мг 
хлору, на 0,1 од. UV254 – 0,54-0,56 мг хлору, на 1 град кольоровості – 0,051-














Рис. 3.12 – Залежність концентрації хлороформу (1) і трихлоретилену (2) у 
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Рис. 3.13 – Залежність концентрації хлороформу (1) і трихлоретилену (2) у 
РЧВ від показників ЗОВ у вихідній воді. 
 
Отримані залежності можуть бути описані ступеневою функцією: 
– у = 0,009·х 3,0 (R2 = 0,97) – залежність концентрації хлороформу від 
вмісту ЗОВ; y = 0,0005x 4,3 (R2 = 0,92) – залежність концентрації 
трихлоретилену від вмісту ЗОВ; 
– у = 127,3 а 2,0 (R2 = 0,76) – залежність концентрації хлороформу від 




 = 0,79) – залежність концентрації 
трихлоретилену від величини UV254, 
де у – концентрація хлороформу у воді РЧВ, мкг/дм3; х – вміст ЗОВ у 
необробленійі воді з ковша, мг С/дм3; а – вихідна величина UV254. 
Концентрації хлороформу і трихлоретилену практично не корелюють з 
показником SUVA. 
Відсутність чіткої кореляційної залежності між показниками UV254 і 
SUVA пов’язано, ймовірно, з тим, що в різні сезони року змінюється 
співвідношення гумусових і негумусових сполук із різним вмістом 
ароматичних структур у складі ПОР, що і видно з рис.1б, в. Найменший вміст 




видалення ПОР за показниками UV254 і SUVA становив 59,2–68,0 % і 29,7–
39,0 % відповідно. І це було нижче, ніж у літні місяці, що підтверджує 
припущення про зміну співвідношення між різними фракціями ПОР у 
процесі водопідготовки у різні сезони року. 
Дещо іншу ситуацію спостерігали для зміни концентрацій побічних 
продуктів хлорування в РЧВ залежно від вмісту ЗОВ у вихідній воді. 
Концентрації утворених хлорорганічних речовин добре корелюють з 
величиною ЗОВ (R2=0,97 – для хлороформу; R2=0,92 – для трихлоретилену). 
Концентрація хлороформу варіює в межах 5-51 мкг/дм3, а трихлоретилену – 
3-10 мкг/дм3. Максимальні величини спостерігали у літні місяці при 
достатньо високому ступені зниження показників UV254 і SUVA. 
Таким чином, з огляду на специфічні особливості складу дніпровської 
води (переважний вміст фульвокислот з відносно низькою молекулярною 
масою, зміна співвідношення гумусових і негумусових фракцій і сполук 
ароматичного характеру за сезонами року), на наш погляд, більш доцільно як 
потенціалвизначальний показник утворення ТГМ використовувати вміст 
ЗОВ. Це, в свою чергу, визначає необхідність з’ясувати можливість 
інтенсифікації процесів підготовки води для зниження вмісту ЗОВ перед 
постхлоруванням. Далі (розд. 4) показано, що поєднання попереднього 
озонування води з подальшим коагулюванням – відстоюванням – 
фільтруванням дозволяє на 23–46 % збільшити ефект видалення органічних 
речовин і на 30–40 % знизити витрату коагулянту. 
Крім цього, можливо очікувати зменшення потенціалу утворення ТГМ 
внаслідок зниження хлорпоглинання води після озонування. Так, попереднє 
озонування води дозами озону 3,3–5,7 мг/дм3 у зимовий період при вихідній 
величині ХСК 17 мг О/дм3 призводило до зниження її хлорпоглинання на 43–
60 % і концентрації хлороформу на 27 % [216]. Хлорпоглинання води, яка 
пройшла обробку озоном, коагулянтом і фільтрування, знижувалося на 49 %, 
а концентрація хлороформу – на 50–52 %. 
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Висновки до розділу 3 
На основі проведених протягом чотирьох років досліджень 
встановлено, що для дніпровської води у районі водозабору ДВС величина 
SUVA у літній період складає 3,0-3,5, що характерно для суміші 
гідрофільних та гідрофобних ПОР, і ступінь їх видалення у процесі 
коагулювання не перевищує 26-48 %. У зимовий період величина SUVA 
дорівнює 3,5-3,7, а ефективність коагулювання зростає на  
Встановлено пропорційну залежність кольоровості дніпровської води 
від вмісту загального органічного вуглецю, що дає змогу давати експресну 
оцінку величини ЗОВ для технологів. 
Оцінено вміст різних форм органічного вуглецю (загального, 
біодоступного та асимільованого) у воді р. Дніпро в районі водозабору 
Дніпровської водопровідної станції та у воді після всіх стадій очищення, що 
на ній застосовуються. Показано, що ефективність зниження вмісту 
загального органічного вуглецю в дніпровській воді після водопідготовки 
практично не залежить від вихідного вмісту ЗОВ (район водозабору ДВС), а 
корелює зі зміною величини оптичної густини – чим вона вища, тим більший 
ступінь видалення ЗОВ. Вміст асимільованого органічного вуглецю у 
дніпровській воді до обробки (до 972 мкг/дм3) характеризує високий ступінь 
її біологічної нестабільності. У зимовий період вміст АОВ у воді знижується 
до рівня 30-60 мкг/дм3, що відповідає біологічно стабільній воді. У літній 
період вміст АОВ складає 120-150 мкг/дм3, що потребує удосконалення 
технології водопідготовки і визначення раціональних умов її здійснення.  
Аналіз впливу показників якості дніпровської води на кількість 
тригалометанів, які виникають у процесах знезараження води показав, що 
для оцінки концентрацій утворених ТГМ доцільно використовувати показник 
вмісту загального органічного вуглецю. Отримано степеневі залежності 
концентрації хлороформу і трихлоретилену в обробленій воді від змісту ЗОВ 
у вихідній сирій воді і показано, що при вмісті ЗОВ > 10 мг С/дм3 кількість 
утворених ТГМ перевищує значення ГДК – 60 мкг/дм3. 
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РОЗДІЛ 4 
ПІДВИЩЕННЯ ЕФЕКТИВНОСТІ ПРОЦЕСІВ 
КОАГУЛЯЦІЙНОГО ОЧИЩЕННЯ ДНІПРОВСЬКОЇ ВОДИ 
 
4.1 Коагулювання природної води з попереднім озонуванням 
 
Наступна частина роботи стосується дослідження можливості 
підвищення ступеня коагуляційного очищення дніпровської води із 
урахуванням специфіки складу ПОР та їх сезонної зміни без збільшення дози 
коагулянту. Дослідження проводились протягом останніх 6 років. 
Як об’єкти дослідження були визначені вода р. Дніпро у місці 
водозабору Дніпровської водопровідної станції (ківш) і ця ж вода після стадії 
коагулювання в літній та осінній періоди року.  
Характеристику вихідної дніпровської води за показниками 
кольоровості, вмісту загального органічного вуглецю (ЗОВ) і біологічно 
доступного органічного вуглецю (БДОВ), величинам UV254 і SUVA наведено 
в табл. 4.1. 
 











Червень 78 16,1 0,54 3,37 2,0 
Листопад 44 11,2 0,34 3,01 0 
 
Озонування води проводили наступним чином: 6 дм3 води обробляли 
озоно-повітряною сумішшю. Воду озонували, пропускаючи 10, 20, 30, 40, 50, 
70 і 90 дм3 озоно-повітряної суміші, що відповідало дозам озону 1,0; 1,7; 2,4; 
3,0; 3,5 ;. 3,8 і 4,0 мг О3/дм
3
. На рис. 4.1 показано електронні спектри 

















Рис. 4.1 – Спектри поглинання дніпровської неозонованої та озонованої води: 
1 – неозонована; 2 – доза озону 1,7 О3/дм
3




Як видно з рис. 4.1, спектри озонованих природних органічних речовин 
мало відрізняються від спектра вихідної неозонованої води – мають такий 
самий монотонний характер та пологий спуск у напрямку збільшення 
довжини хвилі. Відмінність між цими спектрами полягає тільки у величинах 
оптичних густин, що, очевидно, пов’язано із взаємодією озону з органічними 
речовинами. 
На рис. 4.2-4.3 представлено електронні спектри поглинання 
природних органічних речовин проозонованої дніпровської води, яку потім 
було прокоагульовано різними дозами алюмінієвого коагулянту. Як видно з 
цих рисунків, озонування води з послідуючим коагулюванням мало 
впливають на вид та характер спектрів поглинання, змінюючи лише 




















Рис. 4.2 – Спектри поглинання озонованої дніпровської води (доза озону 1,7 
мг/дм3) після коагулювання алюмінієвмісним коагулянтом: 1 – вихідна 
неозонована некоагульована вода; 2 – доза коагулянту 50 мг/дм3; 3 – доза 
















Рис. 4.3 – Спектри поглинання озонованої дніпровської води (доза озону 3,5 
мг/дм3) після коагулювання алюмінієвмісним коагулянтом: 1 – вихідна 
неозонована некоагульована вода; 2 – доза коагулянту 50 мг/дм3; 3 – доза 













На рис. 4.4-4.6 показано зміни величин ЗОВ, UV254 та SUVA вихідної 















Рис. 4.4 – Зміни величини ЗОВ при озонуванні дніпровської води:                  













Рис. 4.5 – Зміни величини UV254 при озонуванні дніпровської води:                
















Рис. 4.6 – Зміни величини SUVA при озонуванні дніпровської води:               
 – червень; ■ – листопад. 
 
З рис. 4.4-4.6 видно, що в результаті озонування води у вибраному 
діапазоні доз озону найбільше змінюються величини UV254 та SUVA, а 
величина ЗОВ змінюється незначно. Так, значення ЗОВ зменшуються лише 
на 5,5 % та 3,2 % при озонуванні червневої та листопадової води відповідно, 
тоді як аналогічні показники UV254 складають 25,8 % і 41,5 %, а значення 
SUVA – 21,3 % і 39,6 %. 
У першій серії експериментів було визначено оптимальну дозу 
коагулянту відповідно до методики проведення «посиленого» коагулювання 
для процесу без попереднього озонування. Результати визначення наведено 
на рис. 4.7-4.9. 
При проведенні експериментів величина рН води була в межах 6,0-6,5, 
що є найбільш ефективним при використанні алюмінійвмісного коагулянту. 
Як видно з рис. 4.7, оптимальна доза «посиленого» коагулювання за 
ефективністю видалення ЗОВ становить 110 і 75 мг/дм3 у червні та листопаді 
відповідно. Такі ж самі дози за зниженням величини UV254 визначаються як 






























Рис. 4.7 – Зміна величини ЗОВ (а – абсолютна величина ЗОВ, б – відносна 
величина ЗОВ) при коагулюванні неозонованої дніпровської води: ◊ –
































Рис. 4.8 – Зміна величини UV254 (а – абсолютна величина UV254, б – відносна 
величина UV254) при коагулюванні неозонованої дніпровської води: ◊ –


























Рис. 4.9 – Зміна величини SUVA (а – абсолютна величина SUVA, б – 
відносна величина SUVA) при коагулюванні неозонованої дніпровської води: 
◊ –червень; ■ – листопад. 
 
Аналогічна процедура була проведена для встановлення оптимальної 
дози коагулянту при використанні попереднього озонування перед 
коагулюванням. При цьому «базові» дози коагулянту становили 105                
 100 
і 60 мг/дм3 у червні та листопаді відповідно. На рис. 4.10-4.15 представлено 
дані із визначення оптимальної дози при посиленому коагулюванні за 




























Рис. 4.10 – Зміна величини ЗОВ (а – абсолютна величина ЗОВ, б – відносна 
величина ЗОВ) при коагулюванні озонованої дніпровської води у червні. 































Рис. 4.11 – Зміна величини UV254 (а – абсолютна величина UV254, б – відносна 
величина UV254) при коагулюванні озонованої дніпровської води у червні. 


































Рис. 4.12 – Зміна величини SUVA (а – абсолютна величина SUVA, б – 
відносна величина SUVA)  при коагулюванні озонованої дніпровської води у 






























Рис. 4.13 – Зміна величини ЗОВ (а – абсолютна величина ЗОВ, б – відносна 
величина ЗОВ) при коагулюванні озонованої дніпровської води у листопаді. 
































Рис. 4.14 – Зміна величин UV254 (а – абсолютна величина UV254, б – відносна 
величина UV254) при коагулюванні озонованої дніпровської води у листопаді. 






























Рис. 4.15 – Зміна величини SUVA (а – абсолютна величина SUVA, б – 
відносна величина SUVA) при коагулюванні озонованої дніпровської води у 
листопаді. Доза озону: ■ – 0; ▲ – 1,7; х – 3,5; * – 4,0 мг/дм3. 
 
Як видно з рис. 4.10, для води, відібраної у червні і яка 
характеризується наявністю суміші як гідрофобних, так і гідрофільних 
сполук, попереднє озонування дозами 1,7-3,5 мг/дм3 дозволяє знизити дозу 
коагулянту за ЗОВ до 70–80 проти 110, а за UV254 – до 75 проти 95 мг/дм
3
. 
Зниження дози коагулянту на 30–40 мг/дм3 при збереженні ефекту очищення 
води є досить істотним і з економічної, і з екологічної точок зору. 
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У листопаді, як видно з рис. 4.13, коли для води характерним є більший 
вміст слабко гідрофобних сполук з низькою молекулярною масою, попереднє 
озонування води практично не призводить до зниження дози коагулянту при 
посиленому коагулюванні. При цьому слід зазначити, що попереднє 
озонування в листопаді погіршує ефект зниження величин UV254 і ЗОВ (хоч і 
в меншій мірі, ніж UV254). Це обумовлено, ймовірно, тим, що у воді 
переважають гідрофобні ПОР, окиснювання яких збільшує ступінь їх 
гідрофільності і зменшує тим самим ефективність коагулювання. 
Аналіз отриманих експериментальних даних дозволяє говорити про 
синергізм поєднання попереднього озонування і коагулювання при 
фіксованій дозі коагулянту. Якщо зіставити ефективність видалення 
органічних речовин за величиною ЗОВ при однаковій дозі коагулянту без і з 
попереднім озонуванням, то можна помітити наявність синергічного ефекту 
при використанні попереднього озонування (табл. 4.2). У даній серії дослідів 
коагулюванням видаляється лише 17,5% ЗОВ за відсутності стадії 
озонування. 
 
Таблиця 4.2 – Ефективність видалення ЗОВ з дніпровської води при 





Кількість видаленого  
ЗОВ, % 
Приріст кількості видаленого 
ЗОВ при поєднанні 





0 - 17,5 - 
1,7 1,3 18,2 -0,6 
2,4 1,9 27,7 +8,3 
3,5 3,1 40,6 +20,0 
4,0 6,5 25,9 +1,9 
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Аналіз даних табл. 4.2 показує, що сума величин при видаленні ЗОВ 
тільки коагулюванням і тільки озонуванням є меншою, ніж аналогічний 
показник видалення ЗОВ коагулюванням з попереднім озонуванням. 
Вплив озонування на ефективність коагулювання обумовлено, 
ймовірно, наступними причинами. За певних доз озону окиснення ПОР 
викликає утворення деякої кількості гідрофобних нейтральних і з середньою 
молекулярною масою сполук, які ефективніше видаляються у процесі 
коагулювання. При збільшенні дози озону окиснення призводить до 
утворення більш гідрофільних (порівняно з вихідними) сполук з низькою 
молекулярною масою. Однак ефект озонування може позначатися і на 
коагулюванні ПОР негумусового характеру. Це, швидше за все обумовлено 
тим, що у гідрофільну фракцію ПОР входять головним чином аліфатичні 
вуглеводні, карбоксильні кислоти, протеїни. При окисненні частина 
аліфатичних вуглеводнів може утворювати карбонові кислоти або альдегіди, 
які легко окиснюються до карбонових кислот. Металокомплекси карбонових 
кислот з алюмінієм можуть адсорбуватися на гідроксидах металів або 
захоплюватися продуктами гідролізу, підвищуючи ефективність 
коагулювання. 
Однак при попередньому озонуванні води дозами, відмінними від тих, 
які позитивно впливають на процес коагулювання, можна очікувати і 
окиснення ПОР у більш гідрофільні і низькомолекулярні сполуки, які будуть 
затруднювати коагулювання. Таким чином, для кожного конкретного типу 
води необхідно встановити свою раціональну дозу озону. 
У табл. 4.3 наведено дані з ефективності коагуляційного очищення води 
після попереднього озонування (доза Al2(SO4)3 – 100 мг/дм
3; доза озону – 3,2-
3,5 мг/дм3). 
Як видно з табл. 4.3, використання доз озону у заданому діапазоні 
найдоцільніше в літні місяці року, коли вміст ЗОВ у воді збільшується. При 
цьому збільшуються величини UV254 і SUVA, що свідчить про збільшення 
вмісту ПОР гумусового характеру.  
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Таблиця 4.3 – Видалення ЗОВ із дніпровської води поєднанням 
озонування – коагулювання 
Місяць 






Січень 0,1 20,6 27,1 +6,4 
Лютий 0,2 23,8 30,0 +6,0 
Березень 0,7 22,3 28,0 +5,0 
Квітень 0,2 21,6 29,0 +7,2 
Травень 0,6 28,8 39,0 +9,6 
Червень 0,3 24,9 44,6  +19,4 
Липень 0,5 38,6 53,4 +14,3 
Серпень 0,3 35,1 47,3 +11,9 
Вересень 1,4 29,2 36,4 +5,8 
Жовтень 2,0 20,3 32,6 +5,3 
Листопад 2,6 20,3 27,5 +4,6 
Грудень 1,5 19,9 25,8 +4,4 
 
Як видно з табл. 4.3, використання доз озону у заданому діапазоні 
найдоцільніше в літні місяці року, коли вміст ЗОВ у воді збільшується. При 
цьому збільшуються величини UV254 і SUVA, що свідчить про збільшення 
вмісту ПОР гумусового характеру.  
При виборі дози озону доцільно брати до уваги не тільки ефективність 
подальшого коагуляційного очищення води, але і можливість утворення при 
озонування біологічно доступних органічних речовин, які є субстратом для 
росту мікроорганізмів у розподільчій системі. У табл. 4.4 наведено дані змін 


































Як видно з табл. 4.4, попереднє озонування дніпровської води при дозі 
озону 3,5 мг/дм3 у осінній місяць не дає приросту БДОВ, а влітку призводить 
до невеликого зростання, але в ~ 2,7 менше, ніж при озонуванні води без 
коагулювання. 
 
4.2 Прогнозування раціональних умов видалення органічних 
речовин із природної води на основі математичного моделювання 
 
При проведенні експериментальних досліджень з поєднання 
попереднього озонування з подальшим коагулюванням ми зіткнулися з тим, 
що вміст ЗОВ у природній воді і частка ароматичних сполук у величині ЗОВ, 
що характеризується величиною UV254, змінюються залежно від пори року. 
Ця обставина вимагає проведення більшого числа експериментів для 
знаходження раціональних умов проведення процесу. Більш раціонально 
використовувати процедуру планування експерименту, тобто вибору числа та 
умов проведення дослідів, необхідних і достатніх для вирішення нашої задачі 
з необхідною точністю. 
Для отримання необхідних вихідних даних для побудови адекватної 
математичної моделі було досліджено вплив доз коагулянту і озону на 
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ефективність видалення з води розчинених органічних речовин (за 
величиною ЗОВ) і органічних речовин ароматичного характеру (за 














Рис. 4.16 – Залежність ступеня видалення ПОР за ЗОВ від дози коагулянту: ♦ 

















Рис. 4.17 – Залежність ступеня видалення ПОР за UV254 від дози коагулянту: 
♦ – 1,7; ■ – 3,5; ▲ – 3,8; х – 4,0; * – 4,4 дм3 озону. 
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Як видно з рис. 4.16, при дозах озону 1,7-3,5 мг О3/дм
3
 і дозі коагулянту 
до 50 мг/дм3 ефект видалення ЗОВ практично не спостерігається. При 
підвищенні дози озону до 3,8-4,4 мг О3/дм
3
 має місце практично пропорційна 
залежність ефективності видалення ЗОВ від дози коагулянту. Озонування 
води у діапазоні всіх досліджених доз без подальшого коагулювання 
призводить до зниження вмісту ЗОВ лише на 1-6%. 
На відміну від цього, видалення органічних речовин ароматичного 
характеру при озонуванні без коагулювання знаходиться на рівнях ~ 22-25% і 
~ 13% при дозах озону 3,5-4,4 і 1,7 мг О3/дм
3
 відповідно. Введення 
коагулянту у дозах 50-100 мг/дм3 різко збільшує ступінь видалення 
ароматичних органічних сполук до ~ 70%. При цьому найбільший ефект 
спостерігається для дози 3,5 мг О3/дм
3, найменший – для 1,7 мг О3/дм
3
. 
Таким чином, лише попереднє озонування води не дозволяє істотно 
знизити концентрацію ароматичних ПОР, проте істотно підвищує 
ефективність їх видалення на стадії коагулювання. При цьому максимальний 
ефект попереднього озонування на коагуляційне очищення води від 
ароматичних ПОС спостерігається при дозі озону в межах 3,5 мг/дм3, 
зниження і збільшення цієї дози призводить до погіршення ефективності 
видалення цих класів речовин. Ймовірно, подібний ефект виникає внаслідок 
того, що при низьких дозах озону видалення гідрофобних ароматичних 
сполук зі складу ПОР обумовлено руйнуванням частини бензольних кілець у 
молекулах фульвокислот. Підвищення дози озону сприяє початку процесу 
розриву аліфатичних зв’язків між ароматичними фрагментами молекул ПОР, 
що істотно зменшує їх величину і знижує ефективність їх коагуляційного 
видалення за сорбційним механізмом. Ступінь видалення молекул ПОР на 
стадії коагулювання залежить від їх розміру: при дозі озону 3,5 мг/дм3 розмір 
ароматичних молекул є, ймовірно, найбільш прийнятним для ефективного їх 
видалення, при цьому раціональна доза коагулянту становить 100 мг/дм3. 
Збільшення дози озону до 3,8-4,4 мг/дм3 призводить до утворення молекул з 
меншим розміром і більш низькою молекулярною масою, і повне їх 
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видалення можливо тільки при істотному збільшенні дози коагулянту – до 
150 мг/дм3. Зміна розміру молекул, що містять ароматичні кільця, після 
озонування також впливає і на ступінь видалення ЗОВ при низьких дозах 
коагулянту (50 мг/дм3). Це в деякій мірі дозволяє селективно видаляти з води 
саме ті органічні сполуки, які утворюються при дозі озону 3,8-4,4 мг/дм3. 
Варто відзначити той факт, що при обробці води дозою озону 3,5 мг/дм3 
спостерігалося незначне збільшення загальної кількості ЗОВ, що, можливо, 
пов’язано з частковим руйнуванням поверхневого шару полімерного 
реактора. Відсутність завищення концентрації ЗОВ для доз озону 3,8-4,4 
мг/дм3 очевидно відбувалося через часткову мінералізації ПОР (до СО2 і 
Н2О) при озонуванні, що призводило до «маскування» ефекту збільшення 
концентрації ЗОВ. 
У цілому, виходячи з отриманих даних, можна зробити висновок, що 
вплив поєднання попереднього озонування і коагулювання на ефективність 
очищення природної води від розчинених органічних речовин носить 
складний взаємопов’язаний характер і для прогнозування раціональних умов 
здійснення процесу доцільно застосування адекватної математичної моделі, 
що погоджує основні технологічні параметри.  
Для побудови математичної моделі процесу очищення дніпровської 
води від природних органічних сполук при послідовному застосуванні 
попереднього озонування і коагулювання були обрані два основні чинники – 
об’єм озоно-повітряної суміші і доза алюмінійвмісного коагулянту. 
Математичне моделювання процесів видалення ЗОВ і сполук ароматичної 
природи з води проводили в інтервалі подачі 20 – 120 дм3 озону (що 
відповідало дозам озону 1,7-4,4 мг/дм3) і доз коагулянту 50 – 150 мг/дм3 
відповідно. Як функції відгуку були обрані параметри: ступінь очищення 
води від ЗОВ і UV254. Виходячи з того, що залежності ступеня очищення води 
від ЗОВ і UV254 від доз коагулянту і озону (рис. 1, 2) мали нелінійний вигляд і 
не могли бути описані поліномом 1-го порядку, математичне моделювання 
проводили шляхом побудови двофакторних центральних композиційних 
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ортогональних планів 2-го порядку [214]. Рівні зміни факторів у натуральних 
і наведених величинах представлено у табл. 4.5-4.8. 
 
Таблиця 4.5 – Дані, що використовуються для отримання математичної 

















































1 2 3 
серед-
нє 
20 -1 50 -1 1,26 1,32 1,29 1,29 1,26 2,53 
20 -1 100 0 20,23 20,99 20,64 20,62 20,65 0,17 
20 -1 150 1 39,25 41,13 40,04 40,14 40,05 0,22 
70 0 50 -1 9,08 9,52 9,27 9,29 8,50 8,37 
70 0 100 0 23,35 24,30 23,87 23,84 24,26 1,85 
70 0 150 1 39,83 41,48 40,67 40,66 40,01 1,67 
120 1 50 -1 15,92 16,37 16,52 16,27 8,46 3,19 
120 1 100 0 26,31 27,35 26,89 26,85 20,57 3,73 











Таблиця 4.6 – Дані, що використовуються для отримання математичної 
















































1 2 3 
серед-
нє 
20 -1 50 -1 25,74 26,78 26,32 26,28 26,97 2,66 
20 -1 100 0 53,05 55,40 54,30 54,25 54,36 0,20 
20 -1 150 1 67,96 70,10 68,94 69,0 69,29 0,42 
70 0 50 -1 27,05 28,11 27,19 27,45 29,06 6,20 
70 0 100 0 54,13 56,45 54,99 55,19 56,45 2,43 
70 0 150 1 69,89 71,42 70,61 70,64 71,37 1,74 
120 1 50 -1 30,75 32,25 31,53 31,51 31,14 1,07 
120 1 100 0 56,92 59,33 57,66 57,97 58,53 0,97 











Таблиця 4.7 – Результати застосування математичної моделі процесу 















































20 -1 200 2 52,32 59,45 13,63 
50 -0,4 50 -1 0,52 5,60 970,40 
50 -0,4 100 0 26,83 22,82 14,97 
50 -0,4 150 1 36,58 40,03 9,41 
50 -0,4 200 2 50,06 57,24 14,32 
70 0 200 2 49,06 55,76 13,66 
90 0,4 50 -1 16,27 11,40 29,91 
90 0,4 100 0 22,85 25,70 12,44 
90 0,4 150 1 40,54 40,0 1,36 
90 0,4 200 2 48,87 54,29 11,08 









Таблиця 4.8 – Результати застосування математичної моделі процесу 














































20 -1 200 2 79,02 71,75 9,19 
50 -0,4 50 -1 39,77 28,22 29,02 
50 -0,4 100 0 66,86 55,62 16,82 
50 -0,4 150 1 74,66 70,54 5,52 
50 -0,4 200 2 82,26 73,0 11,26 
70 0 200 2 81,12 73,83 8,98 
90 0,4 50 -1 35,51 29,89 15,82 
90 0,4 100 0 57,97 57,28 1,18 
90 0,4 150 1 72,55 72,21 0,48 
90 0,4 200 2 81,0 74,67 7,82 
120 1 200 2 81,38 75,92 6,71 
 
Одержані поліноміальні моделі мали такий вигляд: 
1) для залежності ступеня видалення ЗОВ від доз озону і коагулянту: 
– у приведених величинах: 
ΔЗОВ = 24,256 + 3,602V(О3) + 15,753Д(коаг) – 3,645V(О3)Д(коаг), 
V(О3)   – 1… + 1, 
Д(коаг)   – 1… + 1; 
– у натуральних величинах:  
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ΔЗОВ = 0,21784V(О3) + 0,41712Д(коаг) – 0,001458V(О3)Д(коаг) – 22,4988, 
V(О3)   20 – 120, 
Д(коаг)   50 – 150, 
де ΔЗОВ – ступінь очищення води від ЗОВ, %; 
V(О3) – об’єм озоно-повітряної суміші; 
Д(коаг) – доза алюмінійвмісного коагулянту. 
2) для залежності ступеня видалення UV254 від доз озону і коагулянту: 
– у приведених величинах: 
ΔUV254 = 56,447 + 2,083V(О3) + 21,158Д(коаг) – 6,232 (Д(коаг))
2
, 
V(О3)   – 1… + 1, 
Д(коаг)   – 1… + 1; 
– у натуральних величинах:  
ΔUV254 = 0,04166V(О3) + 0,92172Д(коаг) – 0,0024928 (Д(коаг))
2
 – 13,7132, 
V(О3)   20 – 120, 
Д(коаг)   50 – 150, 






Рис. 4.18 – Графічний вигляд математичної моделі процесу видалення з 













Виходячи з розрахунків, обидві моделі адекватно описують 
експериментальні дані, використані при побудові планів.  
Якісна оцінка спроможності отриманих моделей описувати 
експериментальні дані всередині і за межами побудови планів показала, що 
всередині плану обидва поліноми описують більшість експериментальних 
даних в межах 4%-ої похибки. Істотне підвищення похибки визначення 
розрахункових даних щодо експериментальних спостерігається при подачі 50 
і 90 дм3 озоно-повітряної суміші (дози озону 3,5 і 4,0 мг/дм3) при дозах 
коагулянту 50 і 100 мг/дм3, а також для об’єму озоно-повітряної суміші 70 м3 
(доза озону 3,8 мг/дм3) при дозі коагулянту 50 мг/дм3. Подібна тенденція 
пов’язана з тим, що обраний метод отримання моделі заснований на 
принципі «чорного ящика», коли розрахунок моделі не враховує можливих 
змін властивостей системи під дією фактора, які призводять до істотної зміни 
функції відгуку. У контексті даної роботи, отримані моделі не можуть 
врахувати зміну розміру ароматичних молекул після озонування і, 
відповідно, достатність тієї чи іншої дози коагулянту для їх видалення. Варто 
також відзначити, що отримана модель залежності ступеня видалення за 
UV254 може бути використана для екстраполяційної оцінки впливу дози 
коагулянту 200 мг/дм3 на ступінь видалення ароматичних сполук в межах 
10%-ої похибки. 
 
Висновки до розділу 4 
 
Збільшення ефективності очищення дніпровської води методом 
коагулювання у теплий період року, коли вміст ПОР у воді найбільший, 
можна досягти шляхом поєднання попереднього озонування неосвітленої 
води з наступною її коагуляційною обробкою. При цьому доза коагулянту 
може бути знижена порівняно із дозами, що зазвичай використовуються у 
цей період, на 30-40% при збереженні однакового ефекту очищення. 
Раціональні дози озону знаходяться у діапазоні 2,9-3,6 мг/дм3. Раціональна 
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доза алюмінійвмісного коагулянту складає 100 мг/дм3. Зростання частки 
біологічно доступного органічного вуглецю за таких доз не спостерігається і 
його вміст знижується ~ в 2,5 рази після процесу коагулювання з попереднім 
озонуванням. Для холодного періоду року ефективність поєднання 
попереднього озонування з коагулюванням знижується внаслідок зміни 
якісного складу природних органічних речовин. 
Запропоновано поліноміальні моделі для прогнозування раціональних 
умов видалення органічних речовин шляхом поєднання попереднього 
озонування та коагулювання для дніпровської води у літній період, які 





ПОРІВНЯЛЬНЕ ДОСЛІДЖЕННЯ ЕФЕКТИВНОСТІ 
ПРЕОЗОНУВАННЯ ТА ПРЕХЛОРУВАННЯ ВОДИ Р. ДНІПРО У 
ПРОЦЕСІ ВОДОПІДГОТОВКИ 
 
5.1 Адсорбція органічних речовин із неозонованої та озонованої 
природної води у статичних умовах 
 
Мета даної частини роботи – порівняльне дослідження ефективності 
біофільтрування дніпровської води через активне вугілля після попередньої 
обробки води окисником та коагулювання. 
Під час проведення експериментів у статичних умовах як об’єкти 
дослідження використовували воду р. Дніпро у місці водозабору 
Дніпровської водопровідної станції (ДВС) та ту ж саму воду після стадії 
коагулювання. Під час проведення експериментів у динамічних умовах як 
об’єкти дослідження використовували також воду р. Дніпро з ковша після 
окиснення озоном та хлором для подальшого коагулювання. Усі 
експерименти проводили у весняний, літній та осінній періоди (з травня до 
жовтня протягом шести років), коли вода містить найбільшу кількість 
органічних сполук. Як завантаження адсорбційної колони було обрано 
кісточкове активне вугілля КАУ мезопористої природи.  
Ефективність біодеструкції адсорбованих органічних речовин у шарі 
БАВ залежить від величини вільної енергії адсорбції Гіббса (– ΔGа
0
) – чим 
вона більша, тим менш ефективно проходить процес біофільтрування та 
навпаки. Іншими словами, чим менша здатність органічних сполук до 
адсорбції, тим краще вони піддаються біодеструкції в адсорбційному шарі. 
Тому першим етапом за дослідження умов ефективного біофільтрування 
води, що містить ПОР, після попереднього окиснення та коагулювання було 
визначення зміни ефективності адсорбції ПОР після обробки води 
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окисником. Для оцінки зміни спорідненості до адсорбенту ПОР природної 
води р. Дніпро були виміряні ізотерми адсорбції цих речовин з води, 
відібраної безпосередньо в точці водозабору ДВС, та з цієї ж води після 
попереднього окиснення хлором чи озоном з подальшим коагулюванням 
алюмінієвим коагулянтом.  
На основі виміряних ізотерм адсорбції визначені зміни вільної енергії 
адсорбції з використанням методу «умовного компоненту». Для аналізу 
даних ізотерм адсорбції, що дозволяють судити про зміни здатності до 
адсорбції ПОР з води в результаті окиснення – коагулювання, було 
використано рівняння Фрейндліха. 
У першій серії експериментів було досліджено адсорбцію природних 
органічних речовин з вихідної річкової води (ківш) та води, яка пройшла 
коагуляційне очищення на Дніпровській водопровідній станції, у статичних 
умовах (рис. 5.1-5.4). Як сорбент було вибрано активоване вугілля КАУ 
мезопористої природи. На рис. 5.2 та рис. 5.4 результати досліджень 















Рис. 5.1 – Ізотерми адсорбції ПОР із вихідної дніпровської води на 











Рис. 5.2 – Ізотерми адсорбції ПОР із вихідної дніпровської води на 
активованому вугіллі КАУ за Фрейндліхом: ♦ – січень; ■ – березень; ▲ – 












Рис. 5.3 – Ізотерми адсорбції ПОР із коагульованої дніпровської води на 
активованому вугіллі КАУ: ♦ – січень; ■ – березень; ▲ – червень; x – 









Рис. 5.4 – Ізотерми адсорбції ПОР із коагульованої дніпровської води на 
активованому вугіллі КАУ за Фрейндліхом: ♦ – січень; ■ – березень; ▲ – 
червень; x – вересень; * – грудень. 
 
Величини показників, що характеризують адсорбцію ПОР із 
досліджуваних вод, наведено у табл. 5.1. 
Таблиця 5.1 – Величини констант Фрейндліха та вільної енергії адсорбції 
Гіббса, що характеризують адсорбцію ПОР із дніпровської води та води після 
коагулювання на ДВС 
Місяць 











Січень 3,52 0,81 22,4 6,58 0,45 22,2 
Березень 3,17 0,82 20,7 4,18 0,71 23,0 
Червень 4,98 0,73 23,0 3,71 0,81 22,4 
Вересень 4,22 0,73 22,7 6,41 0,45 22,7 
Грудень 3,64 0,75 23,0 6,31 0,43 23,0 
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У другій серії дослідів було вивчено вплив озонування на зміну 
параметрів здатності до адсорбції дніпровської води. На рис. 5.5-5.6 наведені 
ізотерми адсорбції води, відібраної безпосередньо в точці водозабору ДВС та 










Рис. 5.5 – Ізотерми адсорбції ПОР з озонованої вихідної дніпровської води. 










Рис. 5.6 – Ізотерми адсорбції ПОР з озонованої вихідної дніпровської води за 




Як видно з рис. 5.6-5.7, озонування призводить до зміни форми 
ізотерми адсорбції та відносно різкого росту величини питомої адсорбції ар 
за рівноважних концентрацій Ср > 6 мг С/дм
3
 при збільшенні дози озону від 
1,7 до 4,0 мг/дм3. Зміна форми ізотерми може бути обумовленою, з одного 
боку, зменшенням розмірів складних молекул ПОР, що полегшує умови 
їхньої дифузії у пористий простір АВ, а з іншого – різкі перегини в ході 
ізотерм адсорбції можуть бути обумовлені хімічною взаємодією 
видозмінених у результаті озонування молекул ПОР та утворення нових 
функціональних груп (наприклад, фенольних, альдегідних або карбонових 
кислот) і димерів, тримерів та ін. 
Інша картина спостерігається при розгляді ізотерм адсорбції ПОР з 









Рис. 5.7 – Ізотерми адсорбції ПОР з озонованої дніпровської води, що 
попередньо пройшла коагуляційне очищення на ДВС. Доза озону: ♦ – 0; х – 












Рис. 5.8 – Ізотерми адсорбції ПОР з озонованої дніпровської води, що 
попередньо пройшла коагуляційне очищення на ДВС, за Фрейндліхом. Доза 




Як видно з рис. 5.7-5.8, озонування води після коагулювання більш 
помітно впливає на вид ізотерм адсорбції. Різке зростання величини ар 
починається за більш низької рівноважної концентрації Ср, і вплив дози 
озону є більш суттєвим та, на відміну від води з ковша, має інший характер, 
тобто зміщення величини Ср у точці перегину ізотерми адсорбції знаходиться 
у ряду доз озону 1,7 < 3,5 < 4,0 мг/дм3. Відповідно до змін величини KF 
змінюється й величина (– ΔGа
0
). 
На основі виміряних ізотерм адсорбції були визначені константи 
рівняння Фрейндліха, які дозволяють характеризувати адсорбційну 
активність компонентів адсорбційної системи у відношенні до розчинених 
речовин, та розраховані величини (–ΔGа
0
) (табл. 5.2-5.3). У табл. 5.2-5.3 
адсорбційні характеристики (KF, 1/n, (–ΔGа
0
)) подано для нижньої та верхньої 
гілок ізотерми згідно з відповідним рисунком. 
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Таблиця 5.2 – Зміни адсорбційних констант Фрейндліха при озонуванні 
дніпровської води із ковша та води після коагулювання на ДВС 
Доза 
озона 
Ківш Після коагулювання 
KF 1/n KF 1/n 
нижня верхня нижня верхня нижня верхня нижня верхня 
0 4,98 0,73 3,71 0,81 
1,7 3,29 0,09 0,99 2,84 5,19 0,48 0,89 2,35 
3,5 3,12 0,04 1,07 3,37 3,90 0,41 0,82 2,58 
4,0 2,94 0,01 1,10 4,37 3,25 0,04 1,03 3,24 
 
Хоча константі формального рівняння Фрейндліха не мають фізичного 
змісту, в [17, 18] припускається, що KF характеризує адсорбційну ємність 
сорбенту, а 1/n – неоднорідність енергетичних взаємодій при адсорбції з 
багатокомпонентної системи. 
 
Таблиця 5.3 – Зміни величини (–ΔGа
0) при озонуванні дніпровської води 
із ковша та після коагулювання 
Доза озону 




нижня верхня нижня верхня 
0 23,0 22,4 
1,7 22,4 19,8 23,0 20,7 
3,5 20,7 19,8 22,7 20,7 
4,0 20,7 19,7 22,4 19,8 
 
Як видно з табл. 5.2, озонування води з ковша призводить до суттєвого 
зниження константи KF, що свідчить про погіршення здатності до адсорбції 
окиснених молекул ПОР, а збільшення значення 1/n свідчить про зростання 
енергетичної неоднорідності при взаємодії адсорбата й адсорбента. 
Підвищення дози озону несуттєво знижує KF та 1/n. Це узгоджується з 
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припущенням про утворення у результаті озонування більш гідрофільних 
молекул ПОР менших розмірів, що призводить до зниження їхньої здатності 
до адсорбції. Про це свідчить й порівняння величин зміни вільної енергії 
адсорбції молекул ПОР до та після озонування. Як видно з табл. 5.3, 
величина (– ΔGа
0
) змінюється після озонування на 3,2 кДж/моль та не 
залежить від дози озону. 
Якщо прийняти до уваги, що зниження здатності до адсорбції та 
величини (– ΔGа
0) обумовлює більш ефективне протікання процесів 
біосорбції на АВ [15], то доцільно для подальшого очищення води на БАВ 
після коагулювання використовувати для окиснення озоном дози 3,5 –        
4,0 мг/дм3. Якщо замість озону для окиснення ПОР використовувати хлор, то 
вимірювання ізотерми адсорбції, констант рівняння Фрейндліха та величини 
(– ΔGа
0) хлорованої води дає наступні величини: KF = 6,18; 1/n = 0,89; (– Gа
0
) 
= 23,3 кДж/моль. 
 
5.2 Фільтрування озонованої та хлорованої вод через біологічно 
активне вугілля 
 
Таким чином, при біофільтруванні хлорованої води через БАВ можна 
очікувати, що ефективність процесу буде нижчою порівняно з озонованою 
водою. Для перевірки цього припущення були проведені експерименти з 
фільтрування озонованої та хлорованої води після коагулювання, 
відстоювання та фільтрування через активоване вугілля протягом 6 місяців.  
Дослідження адсорбційного очищення річкової води проведено на 
експериментальних установках, які було змонтовано у приміщенні насосної 
першого підйому Дніпровської водопровідної станції м. Києва. Схему 






Рис. 5.9 – Схема типової установки для дослідження адсорбційного 
очищення річкової води: 1 – насос; 2 – бак; 3 – пристрій постійного напору; 4 
– щуп; 5 –система вентилів; 6 – адсорбційна колона; 7 – система зворотного 
промивання фільтру. 
 
Довжину шару сорбенту задано певною швидкістю фільтрування, яку 
вибирали відповідно до таких критеріїв: 
– значення швидкості повинні бути орієнтовані на величини, що 
практикуються при експлуатації механічних фільтрів водоочисних станцій; 
– час контакту води з шаром сорбенту має бути характерним для 
адсорбційної технології; 
– при цьому слід максимально виконувати умову щодо безперервного 
фільтрування крізь шар вугілля, що потребує певного резерву води, яку 
потрібно очистити.  
При проведенні експериментів було забезпечено час контакту води з 
шаром сорбенту в межах 20-30 хв. Висота шару вугілля складала 1,2-1,5 м за 
середньої лінійної швидкості фільтрування води 5,5 ± 0,5 м/год. Маса АВ, 
завантаженого в адсорбційну колону 6, складала 200 г. Бак 2 ємністю 200 дм3 
за допомогою насосу 1 заповнювали водою, яка підлягала очищенню, і 
використовували як накопичувач та витратний резервуар, з якого вода 
самопливом із установленою витратою надходила в адсорбер. Необхідну 
 130 
швидкість фільтрування встановлювали за допомогою пристрою постійного 
напору 3 та системи вентилів 5. Для визначення добової продуктивності 
установки проводили виміри рівня води у витратному резервуарі щупом 4 та 
початкових і кінцевих витрат фільтрату. 
Періодично для розпушування та промивання шару сорбенту 
застосовували систему зворотного промивання фільтру 7. Промивання 
здійснювали водопровідною водою. Діаметр адсорбера складав 2,0·10-2 м, що 
забезпечувало усунення канальних та пристінних ефектів для зерен вугілля 
КАУ фракцією 0,5-2,0 мм (еквівалентний діаметр зерна із урахуванням 
коефіцієнта форми становить 1,1 мм).  
За протіканням процесу слідкували відповідно до зміни концентрації 
розчинених органічних речовин (ЗОВ) у пробах води, відібраних до та після 
адсорбційних фільтрів. Величини концентрації органічних сполук, що 
співвіднесені до об’єму профільтрованої води або до часу експерименту, 
складають так звану вихідну концентраційну криву (динамічну криву 
фільтрування), яка є інтегральною характеристикою роботи шару сорбенту і 
основою для розрахунку промислових адсорбційних фільтрів. 
Схеми підготовки води з попереднім озонуванням та прехлоруванням 
наведені на рис. 5.10.  
Схема підготовки річкової води з попереднім хлоруванням дублювала 
режим роботи ДВС. Підготовлену воду подавали до витратного баку на 
живлення вугільних фільтрів. Витрачену воду поповнювали не рідше, ніж два 
рази на тиждень.  
У іншій схемі підготовки річкової води стадію попереднього 
хлорування було замінено на стадію попереднього озонування. Воду 
озонували за допомогою генератора озону періодичної дії. Підготовлену воду 
подавали до витратного баку на живлення вугільних фільтрів. Витрачену 



















































      
Рис. 5.10 – Схеми підготовки води з попереднім озонуванням (а) та 
попереднім хлоруванням (б) 
 
Оскільки уся система фільтрування і вода не були стерильними, то, як 
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встановлюється відносно стабільний режим роботи фільтрувальної установки 












Рис. 5.11 – Динамічні криві фільтрування озонованої води через активне 












Рис. 5.12 – Динамічні криві фільтрування хлорованої води через активне 
вугілля: ♦ – вода, що надходить на АВ; □ – вода після АВ. 
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З рис. 5.11 видно, що у випадку попереднього озонування води ступінь 
видалення продуктів окиснення ПОР вищий, ніж при хлоруванні. У табл. 5.4 
наведено дані, де порівнюється ефективність очищення дніпровської води на 
БАВ за умови однакового навантаження на вугілля сорбованої органічної 
речовини (~ 40000 мг С). 
Таблиця 5.4 – Порівняння ефективності очищення озонованої та хлорованої 
води на БАВ 
Показник 
Вода 
озонована  хлорована  
ар за Ср=8 мг/дм
3, мгС/г 35,0-42,5* 37,0 
V, у.о.** 12500 10000 
Вміст ЗОВ у фільтраті, мгС/дм3 1,7-1,9 3,8-4,0 
Питома динамічна ємність БАВ, мг/г 140 125 
* Залежно від дози озону; ** 1 у.о. = 0,4 дм3. 
 
Як видно з табл. 5.4 та рис. 5.13, очищення води на фільтрі з БАВ після 
озонування більш ефективне, ніж після хлорування, за об’ємом очищеної 












Рис. 5.13 – Залежність ступеня видалення ПОР від об’єму профільтрованої 
обробленої дніпровської води: ♦ – озонована; □ – хлорована вода.  
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Висновки до розділу 5 
 
Використання попереднього озонування у технології підготовки води з 
р. Дніпро є доцільним як для підвищення ефективності процесу 
коагулювання, так і для подальшого глибокого доочищення води від 
природних органічних речовин. Суттєве зниження вмісту ЗОВ у воді після 
озонування-коагулювання (в ~ 2 раза) призводить й до зменшення утворення 
хлорованих вторинних продуктів заключного знезараження води. У випадку 
попереднього озонування дніпровської води з подальшим біофільтруванням 
через активоване вугілля ступінь видалення продуктів окиснення ПОР 
вищий, ніж при застосуванні попереднього хлорування. Якість отриманого 
фільтрату за показниками загального органічного вуглецю при проведенні 
попереднього озонування за однакового об’єму профільтрованої через БАВ 
води у ~ 2 рази краща, ніж при аналогічному процесі з попереднім 
хлоруванням. Застосування попереднього озонування дозволяє отримати на 
25 % більше очищеної води однакової якості. 
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РОЗДІЛ 6 
ВІДНОВЛЕННЯ АДСОРБЦІЙНОЇ ЄМНОСТІ АКТИВОВАНОГО 
ВУГІЛЛЯ ПІСЛЯ ДОВГОТРИВАЛОЇ ЕКСПЛУАТАЦІЇ 
ПРОМИСЛОВИХ ФІЛЬТРІВ 
 
6.1 Зміни структурно-адсорбційних характеристик активованого 
вугілля внаслідок природної біорегенерації 
 
Метою цієї частини роботи було встановлення ступеня відновлення 
адсорбційної здатності АВ після промивання його різними елюентами в 
умовах промислової експлуатації вугільних фільтрів для доочищення 
водопровідної води протягом тривалого часу. 
Як об’єкти дослідження використовували зразки АВ, відібрані з 
промислових адсорбційних фільтрів на різній висоті. На фільтр надходила 
вода з міського водопроводу, що пройшла доочищення на піщаних фільтрах і 
містила 0,2-0,4 мг/дм3 активного залишкового хлору. Для досліджень були 
відібрані зразки АВ з наступних фільтрів: одношаровий фільтр, 
завантажений активованим вугіллям Norit GCN 1240 (фільтри АС 4/1 і АС 
4/2; термін експлуатації 4,0 роки; висота завантаження 1,63 м); двошаровий 
фільтр, перший шар якого був Silcarbon K-835 (висота 0,87 м), а другий - 
Filtrasorb 400 (висота 0,63 м) (фільтр С220; термін експлуатації 1,5 року; 
висота завантаження 1,5 м); одношаровий фільтр, завантажений активованим 
вугіллям Silcarbon K-835 (фільтр С260; термін експлуатації 2,5 року; висота 
завантаження 1,4 м). Площа кожного фільтра становила 5 м2, швидкість 
фільтрування води – 8,0 ± 0,5 м/год. 
Було проведено визначення адсорбційно-структурних характеристик 
активованого вугілля та проаналізовано їх зміни для зразків АВ, які не були в 
експлуатації (вихідних) і відібраних на різній висоті завантаження 
промислового адсорбційного фільтра після тривалої експлуатації. Одержані 
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C, ммоль/дм3  
Рис. 6.1 – Ізотерми сорбції п-хлораніліну на вихідному та відпрацьованих 
зразках АВ Norit GCN 1240 (одношаровий фільтр): ♦ – вихідне; □ – 1 см; ▲ – 
50 см; х – 100 см. 
 
Таблиця 6.1 – Зміна величин загальної та ефективної поверхні активованого 












Norit вих. 1343 – 770 – 
Norit (1см) 939 30,1 722 6,3 
Norit (50см) 581 56,7 439 43,0 
Norit (100см) 472 64,8 379 50,8 
 
Закономірності, характерні для роботи двошарового фільтру, мають 
місце і для фільтру АС4/1: у більшій мірі погіршення структурно-
адсорбційних характеристик активованого вугілля у нижніх за проходженням 
води шарах АВ; першочергове заповнення мікропористого простору (для всіх 
висот шару більше, ніж на дві третини). Найкращий показник Vа має вугілля 
Norit 607 C, відібране на висоті 1 см, – 0,32 см3/г (71,1 % від вихідного), тоді 
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як для вугілля з шарів 50 та 100 см ця величина складає 0,21 і 0,19 см3/г 
відповідно (що < 50 % від вихідного значення). 
 
Таблиця 6.2 – Зміна величин загального та мікропористого адсорбційного 













Norit вих. 0,45 – 0,18 – 
Norit (1см) 0,32 28,9 0,06 66,7 
Norit (50см) 0,21 53,3 0,05 72,3 
Norit (100см) 0,19 57,8 0,05 72,3 
 
Значення Sзаг. та Sеф. також є найменшими для зразків вугілля, 
відібраного на висотах 50 і 100 см, причому величини загальної питомої 
поверхні обох зразків знижені більш, ніж наполовину. Найкращими 
показниками характеризується зразок АВ, відібраного на висоті 1 см: 
величина Sзаг. зменшується лише на 30,1 %, при цьому Sеф. залишається 
практично вільною (заповнення поверхні складає всього 6,3 %). 
Дані, наведені на рис. 6.2-6.3 та в табл. 6.3-6.4, характеризують зразки 
АВ, відібрані з двошарового фільтру. 
З наведених даних видно, що у двошаровому фільтрі вугілля найбільше 
відпрацьоване на висоті 50 см для Silcarbon K-835 та на висоті 120 см для 
Filtrasorb 400. Характерною спільною ознакою для обох зразків вугілля є те, 
що майже весь мікропористий простір АВ заповнено адсорбованими 
продуктами (> 93 %), тоді як загальний пористий простір вугілля Filtrasorb 
400 заповнено менше, ніж наполовину, а вугілля Silcarbon K-835 – на дві 
третини. Досить високий відсоток заповнення мікропористого простору 
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спостерігається для вугілля Filtrasorb 400, яке було відібране на висоті 100 
см, – 66,7%. Іншу картині спостерігаємо, аналізуючи зразок вугілля Silcarbon 
K-835, яке відібране на висоті 1 см. Величини Vа і Vмі змінились дуже мало, і 














Рис. 6.2 – Ізотерми сорбції п-хлораніліну на вихідному та відпрацьованих 















Рис. 6.3 – Ізотерми сорбції п-хлораніліну на вихідному та відпрацьованих 
зразках АВ Filtrasorb 400 (двошаровий фільтр): ♦ – вихідне; □ – 100 см; ▲ – 
120 см. 
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Таблиця 6.3 – Зміна величин загальної та ефективної поверхні активованого 















Silcarbon вих. 984 – 554 – 
Silcarbon (1см) 930 5,5 509 8,1 
Silcarbon (50см) 468 52,5 364 34,3 
Filtrasorb вих. 1044 – 500 – 
Filtrasorb (100см) 1007 3,5 493 1,2 
Filtrasorb (120см) 750 28,2 395 21,0 
 
Таблиця 6.4 – Зміна величин загального та мікропористого адсорбційного 
простору активованого вугілля Silcarbon K-835 та Filtrasorb 400 після 














Silcarbon вих. 0,34 – 0,15 – 
Silcarbon (1см) 0,33 2,9 0,14 6,7 
Silcarbon (50см) 0,11 67,7 0,01 93,3 
Filtrasorb вих. 0,35 – 0,15 – 
Filtrasorb (100см) 0,26 25,7 0,05 66,7 
Filtrasorb (120см) 0,19 45,7 0,01 93,3 
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Аналіз показників питомої поверхні зразків АВ показав наступне. 
Величина Sзаг. для Silcarbon K-835 (50 см) зменшується більше, ніж у два 
рази, тоді як величина Sеф. лише на третину. Трохи кращі показники маємо 
для вугілля Filtrasorb 400 (120 см) – 28,2 та 21,0% відповідно. Щодо величин 
Sзаг. та Sеф. для Silcarbon K-835 (1 см) і Filtrasorb 400 (100 см), то вони майже 
не змінились. У всіх випадках різниця між вихідним значенням і кожною з 
цих величини знаходиться в межах 1-9 %. 
Очевидно, залежно від хімічної природи та складу речовин, які 
сорбуються активованим вугіллям при фільтруванні водопровідної води, 
різні за висотою шари АВ відпрацьовуються по-різному. Це спричинено, в 
основному, наявністю хроматографічного ефекту при розподіленні 
органічних речовин за висотою вздовж шару вугілля та методами 
експлуатації вугілля (промивання, санація та ін.) у адсорбційних фільтрах. 
Дані, наведені на рис. 6.4 та в табл. 6.5-6.6, характеризують зразки АВ, 














Рис. 6.4 – Ізотерми сорбції п-хлораніліну на вихідному та відпрацьованих 
зразках АВ Silcarbon K-835 (одношаровий фільтр): ♦ – вихідне; □ – 1 см; ▲ – 
20 см; х – 50 см. 
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Таблиця 6.5 – Зміна величин загальної та ефективної поверхні активованого 












Silcarbon вих. 984 – 554 – 
Silcarbon (1см) 853 13,4 552 0,4 
Silcarbon (20см) 674 31,5 522 5,9 
Silcarbon (50см) 759 22,9 456 17,8 
 
У всіх трьох зразках активованого вугілля Silcarbon K-835, відібраних у 
різних за висотою шарах фільтра 260, спостерігається зменшення величини 
загального адсорбційного простору Vа, причому зниження цього показника 
коливається в межах 20-30 %. Мікропористий простір найбільше заповнений 
у АВ, відібраного на висоті 1см, тобто у першому за ходом води шарі. 
Таблиця 6.6 – Зміна величин загального та мікропористого адсорбційного 













Silcarbon вих. 0,34 – 0,15 – 
Silcarbon (1см) 0,26 23,5 0,04 73,3 
Silcarbon (20см) 0,24 29,4 0,06 60,0 
Silcarbon (50см) 0,27 20,6 0,09 40,0 
 
Величини загальної питомої поверхні сорбента також відрізняються 
пошарово. Найменшу загальну питому поверхню має вугілля, відібране на 
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висоті 20 см, яка складає 68,5 % від вихідної величини. Значення Sзаг. для АВ 
з висот 1 та 50 см складає 86,6 і 77,1 % відповідно. Величини ефективної 
питомої поверхні Silcarbon K-835, відібраного на різних висотах, мало 
відрізняються від значення Sеф. для свіжого вугілля: лише на висоті 50 см 
вона зменшується на 17,8 %. 
В умовах експлуатації промислових фільтрів на поверхні АВ 
утворюється біоплівка вже на третій день після термічної санації 
завантаження фільтра. Таким чином, у шарі завантаження протікають 
процеси біорегенерації, що призводять до часткового звільнення частини 
поверхні та адсорбційного простору АВ. З іншого боку відповідно до умов 
експлуатації адсорбційних фільтрів має місце постійне промивання фільтрів 
водою і внаслідок цього часткове вимивання водорозчинних продуктів 
життєдіяльності мікроорганізмів. При цьому слід мати на увазі, що адсорбція 
слідових кількостей органічних речовин при глибокому доочищенні 
водопровідної води протікає в області концентрацій, далеких від 
концентрації насичення. Це обумовлює наявність вільного адсорбційного 
простору та еквівалентної йому питомої поверхні АВ у момент 
проскакування адсорбату у фільтрат. 
Крім того, сама біоплівка, яка може бути не повністю вилучена при 
промиванні фільтра водою або змита регенераційними розчинами, має певну 
пористість з порами різних розмірів і питому поверхню. Тому при оцінці 
структурних параметрів АВ незалежними методами за адсорбцією азоту або 
адсорбцією з води п-хлораніліну ми отримуємо сумарні значення структурно-
адсорбційних характеристик обох складових – вугілля і біоплівки. 
Таким чином, при оцінці ефективності регенерації АВ у процесі його 
експлуатації необхідно брати до уваги всі згадані вище фактори. У цьому 
випадку отримані кількісні дані про доступну частину адсорбційного 
простору АВ будуть давати брутто-значення цієї величини з урахуванням 
всіх складових. У такому випадку ефективність регенерації АВ у процесі 
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його експлуатації доцільно оцінювати наявністю стійкого ефекту при 
тривалій експлуатації адсорбційного фільтра.  
Після тривалої експлуатації одношарового фільтра, завантаженого АВ 
Norit GCN 1240 у результаті перерахованих вище причин ступінь виснаження 
ємності АВ за Sзаг у нижніх шарах досягає ~ 65%. При цьому найбільшою 
мірою зайнятим виявився об’єм мікропористого простору. 
У двошаровому фільтрі, де першим шаром служить АВ Silcarbon K-
835, а другим – АВ Filtrasorb F-400, перший шар відпрацьований в межах 
50%, а другий шар – тільки на 28%. При цьому мікропористий простір 
зайнятий практично цілком, однак термін експлуатації цього фільтра 
менший. 
Одношаровий фільтр, завантажений АВ Silcarbon K-835, на висоті 50 
см відпрацьований не більш, ніж на ~ 23% і його пористий простір теж не 
заповнений повністю. 
Виявлені відмінності обумовлені, ймовірно, різними структурно-
адсорбційними характеристиками цих АВ. Вугілля Norit GCN 1240 має 
більшу питому поверхню, адсорбційний об’єм пор і більшу частку 
мезопористого простору, що характеризується величиною Sеф. З одного боку 
це обставина підвищує величину адсорбції великих молекул природних 
органічних речовин і продуктів їх окислення, а з іншого – більша частка 
мікропор у цьому вугіллі погіршує перебіг процесів біорегенераціі [217]. 
Таким чином, у процесі тривалої експлуатації при періодичному промиванні 
водою, біорегенераціі, низькій вихідній концентрації сорбату у водопровідній 
воді частина адсорбційного простору АВ залишається вільною. Ступінь 
відпрацювання ємності АВ, як видно із наведених даних, залежить від 
терміну експлуатації фільтра – чим він довший, тим більша частина 




6.2 Відновлення адсорбційних властивостей активованого вугілля 
при застосуванні елюентної регенерації 
 
У наступній серії дослідів досліджено можливість відновлення 
адсорбційних властивостей активованого вугілля, яке тривалий час 
перебувало у фільтрах з доочистки водопровідної води, шляхом застосування 
елюентної регенерації. Були вибрані зразки вугілля, яке найбільше 
відпрацьоване порівняно з вихідним, тобто, яке має найнижчі показники Sзаг., 
Sеф., Vа та Vмі. Це – вугілля Silcarbon K-835 із двошарового фільтра С240 
(висота шару 50см), вугілля Filtrasorb 400 із двошарового фільтра С240 
(висота шару 120см) та вугілля Norit 607 C із фільтра АС4/1 (висота шару 
100см). Після вилучення з адсорбційного фільтру всі зразки вугілля були 
висушені за температури +1050С та оброблені дистильованою водою і 
розчином гідроксиду натрію. Оцінка результатів такої обробки зразків АВ 
представлена на рис. 6.5 та в табл. 6.7-6.8, де результати структурно-
адсорбційних характеристик АВ після елюентної регенерації зіставлені з 





















Рис. 6.5 – Ізотерми адсорбції п-хлораніліну на активованому вугіллі Norit 607 
C (фільтр АС4/1, висота 120 см) після різних видів його обробки. 
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Таблиця 6.7 – Зміна величин загальної та ефективної поверхні активованого 
вугілля Norit GCN 1240 із фільтра АС4/1 (висота шару 50см) після 










непромите 581 – 439 – 
промите водою 538 -8,0 488 10,0 
промите NaOH 1033 43,7 775 43,3 
 
Таблиця 6.8 – Зміна величин загального та мікропористого адсорбційного 
простору активованого вугілля Norit GCN 1240 із фільтра АС4/1 (висота 










непромите 0,21 – 0,05 – 
промите водою 0,15 -40,0 0,03 -66,7 
промите NaOH 0,24 12,5 0,06 16,6 
 
У цьому випадку додаткове промивання вугілля водою до того, яке 
здійснювалось в процесі експлуатації зразків при обмеженому об’ємі рідини, 
призводить до зниження ступеня відновлення величин Vа та Vмі по 
відношенню до непромитого АВ на 21,1 і 40,0 % відповідно. Це обумовлене 
тим, що при додатковому промиванні водою в статичних умовах крім того, 
яке здійснювалось при безперервному динамічному фільтруванні води, 
порушується рівновага, що встановилася, і частина продуктів десорбції знову 
адсорбується на АВ до досягнення нового рівноважного стану. 
На відміну від погіршення відновлення адсорбційного простору 
вугілля, показники його питомої поверхні дещо покращуються. Так, 
величина Sзаг. зростає на ~ 14,0 %, а Sеф. – на 28,8 %. 
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Дані, наведені на рис. 6.6-6.7 та в табл. 6.9-6.12, характеризують зразки 


















Рис. 6.6 – Ізотерми адсорбції п-хлораніліну на активованому вугіллі Silcarbon 
K-835 (двошаровий фільтр С240, висота 50 см) після різних видів його 
обробки. 
 
З рис. 6.6-6.7 та даних табл. 6.9-6.12 видно, що промивання вугілля 
розчином лугу краще відновлює структурно-адсорбційні властивості 
сорбенту порівняно з комплексом робіт, прийнятим на виробництві, та 
додатковим промиванням водою. 
 
Таблиця 6.9 – Зміна величин загальної та ефективної поверхні активованого 
вугілля Silcarbon K-835 (із двошарового фільтра С240, 50см) після 










непромите 468 – 364 – 
промите водою 527 11,2 442 17,6 
промите NaOH 638 26,7 549 33,7 
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Таблиця 6.10 – Зміна величин загального та мікропористого адсорбційного 
простору активованого вугілля Silcarbon K-835 (із двошарового фільтра 










непромите 0,11 – 0,01 – 
промите водою 0,19 42,1 0,03 66,6 


















Рис. 6.7 – Ізотерми адсорбції п-хлораніліну на активованому вугіллі Filtrasorb 
400 (двошаровий фільтр С240, висота 120 см) після різних видів його 
обробки 
 
Таблиця 6.11 – Зміна величин загальної та ефективної поверхні активованого 
вугілля Filtrasorb 400 (із двошарового фільтра С240, 120см) після промивання 










непромите 750 – 395 – 
промите водою 711 -5,4 497 20,5 
промите NaOH 750 28,2 395 21,0 
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Таблиця 6.12 – Зміна величин загального та мікропористого адсорбційного 
простору активованого вугілля Filtrasorb 400 (із двошарового фільтра С240, 










непромите 0,19 – 0,01 – 
промите водою 0,26 26,9 0,07 85,7 
промите NaOH 0,19 45,7 0,01 93,3 
 
У результаті промивання АВ розчином лугу додатково до 
невідпрацьованої поверхні звільняється ще 27-44% загальної питомої 
поверхні або 21-43% – Sеф. Промивання просто водою дає набагато менший 
ефект (10-17%), а в деяких випадках призводить навіть до негативних 
значень, тобто, до зменшення питомої площі. 
Оптимальним режимом елюентної лужної регенерації АВ від 
сорбованих слабких органічних електролітів є застосування промивання 
водою після лужної обробки таким чином, щоб рН розчину до кінця 
промивання відповідав величині: рН = рКа + 3, де рКа – логарифм константи 
іонізації органічного електроліту. Враховуючи, що серед природних 
органічних речовин, що залишаються у водопровідній воді, є досить велика 
кількість карбоксильних і фенольних сполук, а також існуючий досвід з 
лужної регенерації АВ після очищення природної води, слід величину рН до 
кінця промивання підтримувати в діапазоні 8-9. 
Як видно з табл. 6.7-6.8, найбільший приріст поверхні АВ 
спостерігається для вугілля Norit GCN 1240, однак мікропористий простір 
сорбенту практично не звільняється. Для вугілля Silcarbon K-835 і Filtrasorb 
400 приріст поверхні в 1,5-2,0 рази менший і краще звільняється, ймовірно, 
мезопористий і супермікропористий об’єми, про що свідчить більш високий 
приріст Sеф. 
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Результати лабораторних експериментів оцінки структурно-
адсорбційних характеристик зразків АВ з промислових фільтрів до і після 
лужної обробки дозволили запропонувати рекомендації з проведення 
регенерації вугільних фільтрів у промисловому масштабі. Регенерацію 
проводили шляхом двопорційної обробки АВ підігрітими розчинами NaOH 
на знесоленій воді з наступним промиванням зворотним потоком води. 
Фільтри, залиті розчином першої порції лугу з концентрацією 3,0-5,0%, 
витримували протягом 24 годин при температурі + 45-550С. Другою порцією 
лугу з концентрацією 0,5-1,0% також заповнювали весь об’єм фільтра і 
проводили підігрівання і рециркуляцію розчину через теплообмінник для 
досягнення температури +500С. Промивання фільтра зворотним потоком 
води проводили зі швидкістю 30 м/год і закінчували при досягненні рН 
промивної води 8,5-9,0. 
У табл. 6.13 наведено результати визначення кількості органічних 
речовин, які вимиті з фільтрів при проведенні регенерації у промисловому 
масштабі. 
Як видно, з даних табл. 6.13, найбільша кількість органічних речовин 
було вимито з фільтрів, завантажених АВ Norit GCN +1240, що і слід було 
очікувати за результатами лабораторних досліджень. 
Порівняння результатів регенерації одношарового фільтра, 
завантаженого АВ Silcarbon K-835, і двошарового фільтра з вугіллям 
Silcarbon K-835 і Filtrasorb 400 показує, що підвищення концентрації першої 
порції NaOH у 2,8 рази, а другий – у 2,0 рази за інших рівних умов 
призводить до збільшення кількості вимитих органічних речовин у 1,5 рази. 
Оцінку ресурсних можливостей ефективності роботи промислових 
адсорбційних фільтрів протягом декількох років проводили шляхом 
контролю величини йодного числа зразків АУ. Результати контролю 




Таблиця 6.13 – Кількість органічних речовин, вилучених із завантажень 
фільтрів при проведенні регенерації 









Концентрація розчину лугу, % 3,8 3,5 3,0 5,0 
Об’єм залитого розчину лугу, м3 4,0 4,0 6,0 6,0 
Температура розчину лугу, 0С 50 52 55 58 
Час знаходження завантаження у 
розчині лугу, год 
24 24 24 24 
Вміст органічних речовин у 
відпрацьованому розчині (ХСК),  
мг О/дм3 
5078 5010 2874 6100 
Кількість органічних речовин, 
вилучених із завантаження фільтра після 
первинної обробки, кг 
20,3 20,0 17,2 36,6 
Вторинна обробка розчином лугу     
Концентрація розчину лугу, % 0,5 0,6 0,5 1,0 
Об’єм розчину лугу, що рециркулює, м3 4,5 4,5 10,5 10,5 
Підігрів до температури, 0С 50 50 50 50 
Охолодження до температури, 0С 25 25 25 25 
Вміст органічних речовин у 
відпрацьованому розчині (ХСК),  
мг О/ дм3 
750 600 777 800 
Кількість органічних речовин, 
вилучених із завантаження фільтра, кг 
3,4 2,7 8,2 8,4 
Витрата промивної води за умови 
зниження її лужності до рН 9, м3 
30 35 80 85 
Середня концентрація органічних 
речовин у промивній воді, мг О/дм3 
120 125 110 100 
Кількість органічних речовин, 
вилучених з промивною водою, кг 
3,6 4,4 8,8 8,5 
Загальна кількість органічних речовин, 
вилучених при регенерації, кг 
27,3 27,1 34,2 53,5 
Питома кількість органічних речовин, 
вилучених із завантажень фільтрів,  
мг/г АВ 
21,8 21,7 9,8 15,3 
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Таблиця 6.14 – Зміна йодного числа АВ, завантажених у адсорбційні фільтри, 
протягом 2010-2012 рр. 
Марка АВ, висота 
відбору проби 






до після до після 
Фільтр АС 4/1  
1 см 939 591 717 698 840 
50 см 581 525 640 546 667 
100 см 472 –  527 667 
Фільтр С220 
1 см 812 744 902 762 876 
50 см 468 558 750 622 788 
100 см 762 604 864 514 750 
Фільтр С260 
1 см 853 731+ 893 786 914 
50 см 759 609 777 632 800 
* – усі експерименти проведено у трикратному повторенні. 
 
Як видно з табл. 6.14, йодне число АВ на початку експлуатації 
адсорбційних фільтрів має більш низьке значення у більшості випадків 
порівняно з регенерованими у результаті експлуатації протягом двох років. У 
першому випадку (у 2010 р) АВ мають деякий запас невідпрацьованого 
ресурсу з причин, які описані вище, а регенерація фільтрів за показниками 
йодного числа не тільки відновлює цей ресурс, а й збільшує його, 





6.3 Відновлення адсорбційних властивостей активованого вугілля 
при застосуванні двостадійної елюентної регенерації 
 
Оскільки при тривалій експлуатації промислових фільтрів на поверхні 
АВ утворюється біоплівка вже на третій день після термічної санації 
завантаження фільтра, то наступною поставленою задачею досліджень було 
розробити такий спосіб елюентної (хімічної) регенерації активованого 
вугілля, у якому здійснення обробки АВ за низьких температур послідовно 
розчинами різної хімічної природи забезпечило би високу ефективність його 
відновлення за рахунок підвищення видалення органічних забруднень та 
мікроорганізмів у живому стані, дозволило би проводити процес на менш 
складному технологічному обладнанні з меншими енергетичними витратами 
без утворення у робочій зоні агресивних парів та небезпечних для довкілля 
гарячих регенераційних стоків. 
Для вирішення поставленої задачі запропоновано спосіб хімічної 
регенерації активованого вугілля, що включає обробку останнього розчином 
лугу, в якому обробку активованого вугілля проводили у два етапи: на 
першому – розчином гідроксиду натрію, на другому – розчином хлориду 
натрію. При цьому використовували розчин лугу з концентрацією 2-4% мас., 
розчин хлориду натрію з концентрацією 0,8-1,0% мас., і процес проводять за 
температури 20–40 °С. 
Запропонована послідовність обробки відпрацьованого та 
мікробіологічно забрудненого активованого вугілля розчинами гідроксиду 
натрію та хлориду натрію за низьких температур забезпечувала створення 
умов ефективного видалення органічних забруднень та мікроорганізмів у 
живому стані, що запобігає закупорюванню пор вугілля біополімерними 
продуктами розкладання мікроорганізмів та ліквідує джерело повторного 
мікробіологічного забруднення (контамінації) відрегенерованого вугілля. 
Крім того спосіб забезпечує спрощення технологічного процесу та 
апаратурного оформлення за рахунок виключення операції підігрівання 
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розчину лугу до високих температур, призводить до зниження енергетичних 
витрат та виключає утворення у робочій зоні агресивних парів та 
небезпечних для довкілля гарячих стоків. 
У вугільний фільтр з відпрацьованим мікробіологічно забрудненим 
активованим вугіллям заливали 2-4% водний розчин гідроксиду натрію з 
температурою 20-40 °С у такій кількості, щоб розчин покривав вугілля 
шаром висотою 15-20 см, і витримували 0,5–1,0 год. Утворений 
регенераційний розчин (лужна витяжка) зливали зі швидкістю 5-10 м/год. 
Потім фільтр заповнювали 0,8–1,0 % розчином хлориду натрію у кількості, 
щоб розчин покривав вугілля шаром 15–20 см, і витримували 0,5–1год. 
Утворений розчин (сольова витяжка) зливали зі швидкістю 5–10 м/год. 
Залишки солі та лугу відмивали холодною водою до встановлення 
необхідного значення рН води після фільтру, після чого фільтр запускали в 
експлуатацію. У лужній і сольовій витяжках визначали вміст органічних 
речовин за показником ХСК, а також загальне мікробне число. 
Регенерації підлягало активоване вугілля марки Silcarbon K835, 
завантажене у вугільний фільтр установки підготовки технологічної води для 
виробництва напоїв. Загальне мікробне число вугілля, визначене у змивах, 
становить 1,1 х 103 КУО на 1 г вугілля. Зразок вугілля в кількості 100 г 
завантажували в скляну колонку діаметром 22 мм, при цьому висота шару 
вугілля становила 45 см. У фільтр заливали 3% водний розчин гідроксиду 
натрію з температурою 40 °С до тих пір, поки останній не покриє вугілля 
шаром 20 см. Після витримки протягом 1 год розчин відкачували із фільтра 
перистальтичним насосом зі швидкістю 10 м/год (3,8 дм/год). Потім у фільтр 
заливали 1% водний розчин хлориду натрію з температурою 40°С, 
витримували 1 год і відкачували з фільтру із швидкістю 10 м/год (3,8 дм/год). 




Таблиця 6.15 – Результати регенерації АВ послідовним промиванням 
розчинами гідроксиду та хлориду натрію 
№ 
п 





















































































































1 2,0 30 1,0 30 80 75 155 1,3х103 20 15 1,1х102 
2 3,0 30 1,0 30 90 80 170 1,2х10 23 25 0,9х102 
3 4,0 30 1,0 30 95 90 185 1,3х103 21 12 1,2х102 
4 3,0 40 0,8 40 90 75 165 1,3х103 26 16 1,3х102 
5 3,0 36 0,85 36 100 95 195 1,3х103 15 11 1,5х102 
6 3,0 20 0,8 20 80 70 170 1,3х103 20 18 1,7х102 
7 2,0 36 0,85 36 90 80 170 1,3х103 12 17 0,9х102 
8 4,0 36 0,85 36 95 85 180 1,3х103 16 15 1,1х102 
9 1,6 36 0,75 36 35 75 110 1,3х103 40 20 60 
10 4,4 36 1,05 36 45 65 110 1,3х103 41 15 80 
11 3,0 15 0,85 15 65 45 110 1,3х103 65 15 85 
12 3,0 45 0,85 45 60 60 120 1,3х103 50 5 90 
 
Аналогічно п. 1 були проведені досліди з хімічної регенерації 
мікробіологічно забрудненого активованого вугілля обробкою у два етапи, 
розчинами гідроксиду і хлориду натрію у запропонованих межах 
концентрацій і температур, а також при їх позамежових значеннях (табл. 
6.15, п. 2–12). Показано, що реалізація способу згідно із наведеними 
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параметрами хімічної регенерації забезпечує ефективне видалення 
органічних речовин та мікроорганізмів у живому стані (табл. 6.15, п. 2–8). 
Проведення процессу регенерації АВ з використанням концентрації 
розчинів лугу і солі, величина яких знаходиться нижче величин 1,6 і 0,75 % 
мас. відповідно (табл. 6.15, п. 9), призводить до погіршення хімічної 
регенерації, а саме, зменшення загальної кількості видалених органічних 
речовин з АВ, що характеризується зниженням показників ХСК до 110 мг 
О/дм3 у витяжках при збільшенні мікробіологічного забруднення у 
відрегенерованому АВ до 40 КУО/г, тобто до погіршення вказаних 
показників у 1,5 – 2 рази. 
У разі проведення процесу регенерації АВ з використанням 
концентрацій розчинів лугу і солі, величина яких знаходиться вище величин 
4,4 і 1,05 % мас. відповідно (табл. 6.15, п. 10), ефективність хімічної 
регенерації також знижується з причини руйнування клітин мікроорганізмів, 
що призводить до закупорення мікропор АВ біополімерними сполуками, а 
також до формування біополімерних мікроплівок. У результаті в об’ємі 
завантаження формуються ізольовані непросочені регенераційним розчином 
мікроділянки-лінзи з живими мікроорганізмами, які не видаляються 
подальшою промивкою вугілля холодною водою і є осередком повторного 
мікробіологічного забруднення АВ.  
У разі проведення процесу з температурою розчинів лугу і солі 
нижчою за 15 °С (табл. 6.15, п. 11) і вищою за 45 °С (табл. 6.15, п. 12) 
показники хімічної регенерації значно погіршуються. За низької температури 
процесу регенерації АВ знижується здатність до змивання у регенераційних 
розчинів відносно органічних речовин і мікроорганізмів. Підвищення 
температури розчинів призводить до руйнування клітин мікроорганізмів з 
утворенням в’язких біополімерних продуктів, які закупорюють пори АВ і 




Висновки до розділу 6 
 
Оцінено структурно-адсорбційні характеристики активного вугілля у 
промислових фільтрах, які працювали у режимі доочищення водопровідної 
води протягом декількох років. У процесі тривалої експлуатації при 
періодичному промиванні водою, природній біорегенераціі, низькій вихідній 
концентрації сорбату у водопровідній воді частина адсорбційного простору 
АВ залишається вільною. Ступінь відпрацювання ємності вугілля, яке 
завантажено у адсорбційні фільтри, залежить від терміну експлуатації 
фільтра. Показано, що у результаті обробки активного вугілля підігрітими 
розчинами гідроксиду натрію і наступного промивання водою до 
оптимальних значень рН 8,5-9,0 додатково до невідпрацьованої при 
експлуатації фільтрів поверхні звільняється 27-44% загальної питомої 
поверхні або 21-43% ефективної питомої поверхні. 
Переваги запропонованого способу хімічної регенерації АВ при 
застосуванні двостадійної елюентної регенерації полягають у наступному: 
1. Підвищення ступеня видалення органічних забруднень та 
мікроорганізмів у живому стані за низьких температур регенераційних 
розчинів: а) за температури розчину лугу 40 °С кількість видалених з АВ 
органічних забруднень за показником ХСК збільшується від 90 до 165 
мгО/дм3, тобто в 1,7 рази, за температури 20 °С – від 36 до 170 мг О/дм3, 
тобто в 4 рази; б) мікробіологічне забруднення АВ за температури розчину 
40 °С зменшується від 1х102 до 26 КУО/г, тобто в 4 рази, а за 20 °С – від 
5х102 до 16 КУО/г, тобто 31 раз. 
2. Зменшення енергетичних витрат за рахунок зниження температури 
регенераційних розчинів. 
3. Виключення з процесу хімічної регенерації агресивних парів та 
небезпечних для довкілля гарячих регенераційних стоків за рахунок 
зниження температури регенераційного розчину лугу. 
4. Спрощення технології та апаратурного оформлення. 
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РОЗДІЛ 7 
ПРИНЦИПОВА СХЕМА ОДЕРЖАННЯ БІОЛОГІЧНО 
СТАБІЛЬНОЇ ВОДИ ІЗ ПОВЕРХНЕВОГО ДЖЕРЕЛА З ВИСОКИМ 
ВМІСТОМ ПРИРОДНИХ ОРГАНІЧНИХ РЕЧОВИН 
 
При традиційній схемі очищення дніпровської води з використанням 
процесів коагулювання, відстоювання, фільтрування через піщане 
завантаження гідрофільні органічні сполуки практично транзитом проходять 
через очисні споруди, і очищена вода на водопроводах Дніпровського 
каскаду, як правило, забруднена тригалогенметанами та іншими 
хлорорганічними сполуками у концентраціях, що перевищують ГДК. 
Попереднє озонування води запобігає утворенню хлорорганічних сполук, але 
у свою чергу може бути причиною утворення токсичних карбонільних 
сполук (альдегідів, кетонів), які є найбільш реакційноздатними при утворенні 
хлорорганічних сполук. 
Отже, технологічний процес підготовки води повинен бути 
організований так, щоб по можливості максимально уникнути утворення 
токсичних продуктів і трансформувати органічні сполуки, що містяться у 
воді, таким чином, щоб їх можна було ефективно видалити на різних стадіях 
підготовки води. 
Відомо, що активне вугілля видаляє із води органічні речовини різної 
хімічної природи. На гранульованому активованому вугіллі, завантаженому у 
швидкі фільтри, протікають як сорбційні процеси, так і процеси біологічного 
окиснювання адсорбованих органічних речовин на біоплівці, що 
сформувалася на зернах вугілля. Таким чином, чим менше біорезистентних 
сполук попадає на сорбент, тим довше зможе активоване вугілля працювати 
в режимі біосорбції, поглинаючи й біохімічно окиснюючи органічні сполуки, 
що легко піддаються біоруйнуванню. 
За відсутності стадії фільтрування через активне вугілля остаточне 
знезаражування води хлором звичайно підсилює мутагенні властивості 
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питної води, а підвищення ефективності видалення органічного вуглецю у 
процесі очищення води на вугільних фільтрах призводить до пропорційного 
зниження концентрації тригалогенметанів при постхлоруванні. 
Включення у технологічну схему очистки питної води озонування та 
фільтрування через активоване вугілля сприяє значному поліпшенню 
процесів сорбції різних сполук на цьому сорбенті. Попереднє озонування 
води підвищує здатність до біохімічного розкладання багатьох органічних 
сполук, що містяться у воді, стимулює біологічну активність у завантаженні 
активного вугілля. 
З огляду на усе вищесказане, у підсумку проведених нами досліджень 
було показано, що технологічний процес підготовки питної води із 
забрудненої органічними сполуками природної води доцільно організувати в 
такий спосіб. 
Як попередню стадію обробки води запропоновано використовувати 
озонування. Нові наукові підходи у використанні цього процесу полягають у 
тому, що з урахуванням сезонної зміни фракційного складу природних 
органічних речовин у воді, доза озону при попередньому озонуванні води 
підбирається таким чином, щоб у воді не накопичувалися карбонільні 
сполуки, а мало місце подальше їхнє окиснювання до карбоксильних сполук. 
При окиснюванні гумусових сполук озон у першу чергу окиснює гумати до 
кренових і апокренових кислот, які у свою чергу окиснюються до 
карбонільних сполук при невеликих дозах озону. При подальшому 
підвищенні дози озону відбувається окиснювання карбонільних сполук до 
карбоксильних, які ефективно можуть бути вилучені при коагулюванні. 
Карбонові кислоти, у свою чергу, вступаючи у комплексоутворення з іонами 
алюмінію, утворюють нерозчинні сполуки, які є центрами кристалізації, 
тобто процес коагулювання протікає більш глибоко. 
Дані з визначення мутагенності води показали, що зі збільшенням дози 
озону її величина знижується і стає нижчим значення мутагенності природної 
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води, тому що збільшення дози озону призводить до переходу карбонільних 
сполук (альдегіди + кетони) у карбоксильні, менш мутагенні. 
Крім вищевикладеного, попереднє озонування води з наступним 
коагулюванням та фільтруванням крізь вугільні фільтри дозволяє уникнути 
потрапляння на вугілля біорезистентних органічних сполук, підготувати 
органічні сполуки, що залишаються у воді, до ефективного біорозкладання у 
завантаженні активного вугілля, істотно знизити навантаження на вугілля й 
підвищити ресурс його роботи. 
Однак, як показали наші дослідження, попередня обробка води озоном 
хоч і приводить до знезаражування води, але через деякий проміжок часу має 
місце реактивація бактерій у воді, що оброблена озоном. Здатність бактерій у 
воді, що оброблена озоном, до реактивації, є позитивним чинником при 
подальшому фільтруванні води через шар активного вугілля, тому що сприяє 
утворенню біоплівки на поверхні вугілля. Глибоке очищення води від 
органічних сполук на попередніх стадіях дозволяють уникнути утворення 
хлорорганічних сполук на завершальній стадії постхлорування води. 
Для оцінки впливу попереднього озонування води на ресурс роботи 
фільтрів з активованим вугіллям було проведено порівняння питомої витрати 
сорбенту для очищення вихідної дніпровської води і для очищення 
попередньо озонованої води. У першому випадку питома витрата 
активованого вугілля склала 0,08 кг/м3. При такій питомій витраті АВ і 
швидкості фільтрування 5,5 м/год адсорбційний фільтр буде працювати 
протягом ~ 50 діб. При використанні попередньо озонованої води питома 
витрата АВ знижується до 0,04 кг/м3, що в аналогічних умовах відповідає 
подовженості роботи фільтра з активованим вугіллям ~ 130 діб. Треба 
відзначити, що при цьому ємність адсорбційного фільтру не була вичерпана, 
оскільки величина проскоку не перевищувала під кінець експерименту 0,3 
ЗОВ. Очевидно, що при більш подовженій експлуатації адсорбційного 
фільтру адаптація мікроорганізмів, які розвиваються в шарі АВ, дозволила б 
суттєво збільшити подовженість робочого періоду. Проте глибока 
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періодична регенерація АВ, очевидно, неминуча. Відпрацьоване активоване 
вугілля найповніше відновлює свою сорбційну ємність при застосуванні 
хімічної елюентної регенерації (найкраще при обробці лужними розчинами 
неорганічних речовин). Детально метод регенерації активованого вугілля 
розчинами гідроксиду натрію описано у розділі 6. Також співробітниками 
відділу сорбції та біології очистки води Інституту колоїдної хімії та хімії 
води ім. А.В. Думанського Національної академії наук України розроблено 
метод аміачної регенерації активованого вугілля, яке тривалий час 
використовували для фільтрування природної води з поверхневого джерела 
водопостачання. Найменші втрати активованого вугілля та невисока 
енергоємність процесу є особливостями різних варіантів пароаміачної 
регенерації, що здійснюється в інтервалі 60-120°С и при тиску пари 0,3 МПа. 
Вартість відрегенерованого АВ не перевищує 10% вартості свіжого, а його 
втрати у процесі регенерації становлять ~ 1% за цикл. Застосування 
методу пароаміачної регенерації активованого вугілля дозволяє 
утилізувати утворені регенераційні розчини з одержанням органо-
мінеральних добрив. 
Також очевидно, що з огляду на незадовільний стан 
водорозподільних мереж міст України, дезінфекційне хлорування 
водопровідної води найближчим часом, мабуть, залишиться найбільш 
прийнятним способом захисту населення від епідемічних спалахів. 
На основі проведених досліджень запропоновано технологічну схему 
очищення поверхневих вод з великим вмістом природних органічних 
речовин із застосуванням розглянутих вище методів та прийомів для 




Рис. 7.1 – Технологічна схема одержання біологічно стабільної води із 
джерел з підвищеним вмістом природних органічних речовин: 1 – 
барботажна колона; 2 – насоси; 3 – змішувач; 4 – освітлювач зі зваженим 
осадом; 5 – швидкий фільтр; 6 – адсорбер; 7 – бак для знезараження води 
NaClO; 8 – РЧВ; 9 – повітряний фільтр; 10 – компресор; 11 – охолоджувач 
повітря; 12 – осушувач повітря; 13 – генератор озону; 14 – бак для 
приготування регенераційного розчину; 15 – бак для приготування розчину 
NaCl; 16 – електролізер; 17 – бак-накопичувач NaClO. 
 
Згідно із запропонованою схемою вода з поверхневого джерела, 
пройшовши стадії грубого механічного очищення, такі, як гратки та сітки, 
надходить на стадію озонування у барботажну колону 1. Також за допомогою 
компресора 10 до колони надходить озон, який утворюється у генераторі 
озону 13, до якого надходить попередньо очищене (осушувач повітря 12), 
охолоджене (охолоджувач повітря 11) та осушене (осушувач повітря 12) 
повітря. Відпрацьована озоно-повітряна суміш після озонування води 
надходить до фільтрів очищення перед скиданням в атмосферу.  
Після озонування вода надходить на стадію коагулювання. При цьому 
у воду додається коагулянт Al2(SO4)3, який перемішується з водою у 
змішувачі 3. Утворені пластівці видаляються в освітлювачі зі зваженим 
осадом 4. Отриманий шлам транспортується для подальшої утилізації. 
Наступною стадією обробки води є фільтрування через шар піску, це 
відбувається у швидкому фільтрі 5. Для очищення швидких фільтрів 
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доцільне їхнє періодичне промивання зворотним потоком очищеної води. 
Отримані промивні води надходять на стадію коагулювання.  
Після швидкого фільтру вода проходить стадію фільтрування через 
шар АВ у адсорбері 6 та знезараження у спеціальному баці 7. Після цього 
отримана вода надходить до резервуару чистої води (РЧВ) 8, а звідти до 
споживачів. Як завантаження адсорбційного фільтра було вибране кісточкове 
активоване вугілля марки КАУ, що характеризується мезопористою 
природою. Для знезараження було обрано реагент NaClO, який 
запропоновано отримувати безпосередньо на місці перед використанням з 
NaCl. Для досягнення цієї мети використовується метод електролізу 
отриманого з бака для приготування 15 розчину NaCl та його обробки у 
електролізері 16. У бак для знезараження 7 отриманий розчин NaClO 
дозується у необхідній кількості з бака-накопичувача 17.  
У всій схемі вода та отримані розчини циркулюють за допомогою 
насосів 2. 
У схемі також заплановано проведення регенерації активованого 
вугілля (п. 5) після того, як завантаження втратить частину свого сорбційного 
ресурсу. Для цього запропоновано періодичне промивання завантаження АВ 
розчином NaOH, який надходить із бака для приготування регенераційного 
розчину 14. Після цього АВ доцільно промити зворотнім потоком води для 
повного вимивання NaOH. Відпрацьований регенераційний розчин доцільно 
транспортувати до вузла його утилізації. 
Експерименти безпосередньо на дніпровській воді у різні сезони року 
на дослідній установці показали, що було отримано воду, яка відповідає 







Таблиця 7.1 – Значення показників якості води після її очищення за 
допомогою запропонованої схеми 










Січень < 0,1 < 0,1 < 1 < 0,01 < 0,01 
Лютий < 0,1 < 0,1 < 1 < 0,01 < 0,01 
Березень 0,12 < 0,1 < 1 < 0,01 < 0,01 
Квітень 0,98 < 0,1 < 1 < 0,01 < 0,01 
Травень 1,73 0,1 5 < 0,01 < 0,01 
Червень 1,69 0,1 7 < 0,01 < 0,01 
Липень 1,81 0,1 6 < 0,01 < 0,01 
Серпень 1,24 0,1 3 < 0,01 < 0,01 
Вересень 0,77 0,1 4 < 0,01 < 0,01 
Жовтень 0,45 < 0,1 < 1 < 0,01 < 0,01 
Листопад 0,32 < 0,1 < 1 < 0,01 < 0,01 
Грудень < 0,1 < 0,1 < 1 < 0,01 < 0,01 
 
Висновки до розділу 7 
 
Оцінювання роботи очисних споруд на Дніпровській водопровідній 
станції, де застосовується традиційна схема водопідготовки (коагулювання – 
фільтрування через піщаний фільтр – знезараження), показало, що за таких 
технологічних умов неможливо одержати біологічно стабільну воду. Вода р. 
Дніпро характеризується високим вмістом ЗОВ і АОВ та помірним вмістом 
БДОВ. При проходженні вихідної води через усі стадії очищення, що існують 
наразі на ДВС, не вдається привести ці показники до величин, які 
обумовлюють стан біологічно стабільної води.  
Введення у традиційну технологічну схему водоочищення, яка 
застосовується на ДВС, стадії озонування води перед коагулюванням 
призводить до збільшення кількості вилучених органічних речовин та 
 164 
зниження дози коагулянту, що вводиться у воду. Фільтрування води через 
біологічно активне вугілля після проходження піщаних фільтрів дозволяє 
значно покращити якість фільтрату та подовжити тривалість роботи 




1. У роботі обґрунтовано шляхи досягнення біологічної стабільності 
води з джерел із підвищеним вмістом ПОР за показниками вмісту 
біодоступного і асимільованого органічного вуглецю шляхом підвищення 
ефективності очищення вихідної води методами озонування–коагулювання 
та біосорбції на АВ з його періодичною регенерацією, зниження нижче 
нормативних показників вмісту ТГМ і запропоновано раціональну 
послідовність технологічних прийомів для одержання біологічно стабільної 
води. 
2. На основі проведеного аналізу змін характеристик і вмісту ПОР у 
вихідній та очищеній дніпровській воді у різні сезони року встановлено, що 
для вихідної води вміст ЗОВ знаходиться у межах 9,9-18,4 мг С/дм3, а 
показник SUVA – 3,0-3,5. Це свідчить, що якісний склад ПОР є сумішшю 
гідрофільних та гідрофобних органічних сполук, що обумовлює ступінь 
вилучення ПОР у процесі коагулювання на рівні не більше, ніж 26-48 %. При 
зростанні величини SUVA у зимовий період ефективність коагулювання 
зростає. 
3. Встановлено специфічну зміну складу ЗОВ у дніпровській воді та 
після всіх стадій очищення за вмістом біодоступного і асимільованого 
органічного вуглецю залежно від пори року, що характеризує біологічну 
нестабільність води і обумовлює біообростання комунікацій.  
4. Показано, що збільшення ефективності очищення дніпровської води 
методом коагулювання у теплий період року при високому вмісті ПОР (до 
18,4 мг/дм3) досягається шляхом поєднання попереднього озонування 
неосвітленої води дозами озону в межах 2,9-3,6 мг/дм3 з наступною її 
коагуляційною обробкою. Це призводить до зниження дози коагулянту на 30-
40% при збереженні однакового ефекту очищення. Зростання частки БДОВ 
за таких доз не спостерігається і його вміст знижується ~ в 2,5 рази після 
процесу коагулювання з попереднім озонуванням. У холодний період року 
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ефективність поєднання попереднього озонування з коагулюванням не 
спостерігається внаслідок зміни якісного складу ПОР. 
5. Запропоновано математичну модель процесу коагулювання з 
попереднім озонуванням шляхом використання двох факторів – об’єм озоно-
повітряної суміші і доза алюмінійвмісного коагулянту. Математичне 
моделювання проводили шляхом побудови двофакторних центральних 
композиційних ортогональних планів 2-го порядку. Раціональні дози озону 
та алюмінійвмісного коагулянту складають 3,5 і 100 мг/дм3 відповідно. 
6. Проведено багатомісячні досліди з ефективності застосування АВ 
для глибокого очищення води. Показано, що за умови однакового 
навантаження сорбованої органічної речовини на АВ у випадку попереднього 
озонування води ступінь видалення продуктів окиснення ПОР вищий, ніж 
при хлоруванні. Очищення води на фільтрі з БАВ після озонування є більш 
ефективним, ніж після хлорування: за об’ємом очищеної води на 25 %, а за 
якістю отриманого фільтрату – на ~ 54 %. 
7. Встановлено степеневу залежність концентрації хлороформу та 
трихлоретилену в РЧВ від показників UV254 та ЗОВ у вихідній воді і 
показано, що суттєве зниження вмісту ЗОВ у воді після озонування-
коагулювання (приблизно в два рази) призводить до зменшення утворення 
хлорованих вторинних продуктів заключного знезараження води на 50–52 %, 
а після зниження вмісту ЗОВ у результаті адсорбції на АВ – на 90 %, що 
значно менше норм ГДК по ДСТУ 7525:2014. 
8. Запропоновано метод регенерації АВ розчином лугу та оцінено 
ступінь відновлення ємності АВ у промислових фільтрах, що знаходилися у 
експлуатації протягом декількох років. Показано, що у результаті обробки 
АВ підігрітими розчинами гідроксиду натрію додатково до невідпрацьованої 
при експлуатації фільтрів поверхні звільняється 27-44% загальної питомої 
поверхні. 
9. Відмічено зменшення мікробіологічного забруднення АВ за 
температури розчину 40 ºС у 4 рази, а за 20 ºС – у 31 раз, що дає змогу 
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підвищити ступінь видалення мікроорганізмів за низьких температур 
регенераційних розчинів.  
10. Запропоновано технологічну схему одержання біологічно 
стабільної води з природного джерела водопостачання при підвищеному 
вмісті природних органічних речовин. Після проходження всіх вузлів схеми 
вода має наступні діапазони значень концентрацій характеристик залежно від 
пори року: ЗОВ – 0-1,81 мгС/дм3; БДОВ – 0-0,1 мгС/дм3, АОВ – 0-7 мкг/дм3, 
хлороформ та трихлоретилен – менше 0,01 мкг/дм3, що відповідає вимогам 
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Центральний композиційний ортогональний план другого порядку для процесів 
преозонування з наступним коагулюванням. Розрахунки у середовищі Math Cad. 
Перший фактор – об’єм озоно-повітряної суміші, пропущеної через воду. 
Другий фактор - доза коагулянту Al2(SO4)3. 
Функція відгуку( Y) - значения процентів зменшення ЗОВ після преозонування з 
наступним коагулюванням Al2(SO4)3 за відповідних значень факторів. 
ORIGIN 1  
Число дослідів: n 9  



































































































































  X2cp 0.667  
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Ортогональна матриця планування експерименту: 
































































































































Визначення коефіцієнтів рівняння регресії: 
- b0'  




 Ycp  


























- b12  
- b11 
- b22  
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  b0 23.849   












































































  Gp 0.299  
 
Ступені свободи: f1 m 1  f1 2  
f2 n  f2 9  
q 0.05  
Теоретичне значення критерію Кохрена: Gt 0.4709  
Так як Gp<Gt – дисперсія однорідна. 


















N m 1( )
  So2 1.01   
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Визначення дисперсії коефіцієнтів рівняння регресії: 





















































































Sb2 Sb X So2  n  m ( )  
Для: 
- b0  
- b1  

























- b12  
- b11 
- b22  
Теоретичне значення критерію Стьюдента: t t 2.1  
за ступеней свободи: f n m 1( )  f 18  
q 0.05  
Розрахункові значення критерію Стьюдента: 













Коефіцієнт є значимим, якщо відповідне йому значення t p> t t 
Значимість коефіцієнтів для: 
- b0' > 2.1 - значимий коефіцієнт 
- b1 > 2.1 - значимий 
- b2 > 2.1 - значимий 
























- b12 > 2.1 - значимий 
- b11 < 2.1 - незначимий 
- b22 < 2.1 - незначимий 
Значимі коефіцієнти рівняння регресії: 
b0 B
1 1 
  b0 24.256   
b1 B
2 1 








b2 15.753  
 
b12 3.645  
Визначення розрахункових значень функції вігуку: 







Yp yp b0 b1  b2  b12 ( )  

















S2àä 1.729  





Fp 1.712   
Ступені свободи: fad n 1  fad 8  
f0 n m 1( )  f0 18  
q 0.05  
Теоретичне значення критерію Фішера: Ft 2.51  






















































































































  Ycp  










Центральний композиційний ортогональний план другого порядку для процесів 
преозонування з наступним коагулюванням. Розрахунки у середовищі Math Cad. 
Перший фактор – об’єм озоно-повітряної суміші, пропущеної через воду. 
Другий фактор - доза коагулянту Al2(SO4)3. 
Функція відгуку( Y) - значения процентів зменшення UV254  після преозонування з 
наступним коагулюванням Al2(SO4)3 за відповідних значень факторів. 
ORIGIN 1  
Число дослідів: n 9  



































































































































  X2cp 0.667  
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Ортогональна матриця планування експерименту: 































































































































Визначення коефіцієнтів рівняння регресії: 
- b0'  




 Ycp  

























- b12  
- b11 
- b22  
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  b0 56.447  








































































Gp 0.177  
Ступені свободи: f1 m 1  f1 2  
f2 n  f2 9  
q 0.05  
Теоретичне значення критерію Кохрена: Gt 0.4709  
Так як Gp<Gt – дисперсія однорідна. 


















N m 1( )
  So2 1.548  
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Визначення дисперсії коефіцієнтів рівняння регресії: 





















































































Sb2 Sb X So2  n  m ( )  
Для: 
- b0  
- b1  

























- b12  
- b11 
- b22  
Теоретичне значення критерію Стьюдента: t t 2.13  
за ступеней свободи: f n m 1( )  f 18  
q 0.05  
Розрахункові значення критерію Стьюдента: 













Коефіцієнт є значимим, якщо відповідне йому значення t p> t t 
Значимість коефіцієнтів для: 
- b0' > 2.13 - значимий коефіцієнт 
- b1 > 2.13 - значимий 
























- b12 < 2.13 - незначимий 
- b11 < 2.13 - незначимий 
- b22 > 2.13 - значимий 
Значимі коефіцієнти рівняння регресії: 
b0 B
1 1 
  b0 52.849  
b1 B
2 1 
  b1 2.083  
b2 B
3 1 
  b2 21.158  
b22 B
6 1 
  b22 6.232  
Визначення розрахункових значень функції вігуку: 







Yp yp b0 b1  b2  b22 ( )  
















  S2àä 1.879  




  Fp 1.214  
Ступені свободи: fad n 1  fad 8  
f0 n m 1( )  f0 18  
q 0.05  
Теоретичне значення критерію Фішера: Ft 2.51  








































































































  Ycp  
 
Графік поверхні: 
Линії рівня: 
